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Résumé 
 
Auteur : Manel  GHORBEL BEN ABID 
Titre : Contamination  métallique  issue  des  déchets  de  l’ancien  site minier  de  Jebel  Ressas : modélisation  
des  mécanismes  de  transfert et  conception  de  cartes  d’aléa  post-mine  dans  un  contexte  carbonaté  et  sous 
un climat  semi-aride.  Evaluation  du  risque  pour  la  santé  humaine. 
Directeurs de thèse : 
Marguerite MUNOZ, Université de Toulouse 
 Sâadi ABDELJAOUAD, Université de Tunis El Manar    
 
Une approche pluridisciplinaire intégrée a été proposée pour étudier le transfert de la contamination métallique 
depuis les déchets de l’ancien site minier à Pb-Zn de Jebel Ressas,  jusqu’à l’être humain. Nous avons pris en 
considération à la fois les caractéristiques physico-chimiques de la source, les conditions climatiques et la 
topographie pour hiérarchiser les vecteurs de la dispersion des métaux à partir des déchets de laverie de 
l’ancienne mine de Jebel Ressas.  
Le vecteur éolien est le principal agent capable de disperser les métaux dans toutes les directions, avec des 
quantités variables pouvant dépasser les normes de la qualité des l’air pour Pb et Cd sur plusieurs centaines de 
mètres loin de la source. Le transfert hydrique particulaire est assez limité à cause de la topographie douce au 
tour des terrils de déchets. Le transfert en solution est négligeable grâce à l’environnement carbonaté. 
L’investigation sur le risque des métaux pour la santé humaine au village de Jebel Ressas montre d’abord que, 
d’une part l’environnement carbonaté et d’autre part le pH neutre des fluides physiologiques dans le corps 
humain, limitent le passage en solution des métaux et leurs quantités bioaccessibles. Toutefois,  Pb et Cd 
présentent un risque surtout pour les enfants en plus d’un effet cancérigène probable pour toute la population.  
 
 
 
Abstract 
 
Author : Manel  GHORBEL BEN ABID 
Title : Metallic contamination  from waste of the old mining site of Jebel Ressas: transfer mechanisms modelling 
and conception of hazard maps in a carbonated context and under a semi-arid climate. Human health risk 
assessement. 
Chairs: 
Marguerite MUNOZ, Toulouse University 
Sâadi ABDELJAOUAD, Tunis El Manar University    
 
An integrated multidisciplinary method was proposed to study the transfer of metallic contamination from the 
waste of the old mining site (Pb-Zn) of Jebel Ressas, to Humans. We considered the physico-chemical 
characteristics of the source, the climate conditions and the topography to rank the dispersion vectors of metals 
from the treatment wastes to the environment. The wind is the main agent of scattering metals in all directions, 
with variable quantities which may exceed the standards of air quality for Pb and Cd up to several hundreds of 
meters far from the source. The particle hydric transfer is limited because of the soft topography around the 
waste dumps. The transfer in solution is negligible thanks to the carbonated environment.  
The risk assessment for human health at the village of Jebel Ressas show that carbonated environment and the 
neutral pH of physiological fluids in the body, limits metals dissolution and their bioaccessible amounts. 
However, Pb and Cd may induce a risk especially for children as well as a probable carcinogenic for the entire 
population.
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Introduction générale 
Les contaminants métalliques peuvent migrer depuis le site minier et ses déchets vers les 
différents compartiments de l’environnement, l’eau, l’air et le sol, via plusieurs mécanismes 
physico-chimiques de transfert tels que le transport en solution après altération chimique, le 
transport en suspension par l’eau et par l’air et le transport par différentes activités 
anthropiques. Le contexte climatique méditerranéen favorise particulièrement le soulèvement 
de poussières contaminées à partir des sources mais aussi l’érosion hydrique mécanique de 
ces sources lors des évènements pluvieux peu fréquents mais généralement intenses. En 
conséquence, dans ces environnements contaminés, les populations locales se trouvent 
soumises à une exposition chronique à la contamination métallique par différentes voies. En 
effet, la diffusion de la contamination dans l’air, l’eau et vers la biosphère et la chaîne 
alimentaire peut soumettre les populations à une exposition aux métaux pouvant  présenter un 
risque pour la santé s’il y a dépassement des seuils de toxicité déterminés par les institutions 
de veille sanitaire internationales (USEPA ; OMS).  
 
L’ancien site minier de Jebel Ressas est situé en zone périurbaine à environ 30 km au sud de 
la capitale tunisienne. Ce site présente d’imposants terrils de déchets miniers dont le volume 
est estimé à plus de 600 000 m3 et de fortes concentrations en Pb, Cd et Zn (Ghorbel et al., 
2008a et b). Malgré l’absence de drainage minier acide dans ce contexte carbonaté, la fine 
granulométrie des déchets, leur faible cohésion, et l’absence de couverture végétale et 
d’aménagements spécifiques, les rendent particulièrement vulnérables aux processus 
d’érosion éolienne et hydrique liés aux conditions climatiques de cette région. Au cœur de ce 
site se trouve l’ancien village de mineurs adjacent aux terrils et entouré de terrains agricoles. 
La population est ainsi potentiellement soumise à une exposition chronique au Pb, Cd  et Zn. 
 
L’étude de la dispersion de la contamination et du risque sanitaire a été traitée à l’aide d’un 
panel d’outils et connaissances dans les domaines des sciences de la terre et de 
l'environnement en s’appuyant sur : 
− La caractérisation de la source de contamination et l’identification les 
contaminants métalliques et de leur spéciation solide 
− L’analyse les mécanismes de transferts hydrique en solution, hydrique particulaire 
et éolien vers les différents compartiments de l’environnement (eau, sol, air) et la 
production des cartes d’aléa pour chaque mécanisme de transfert à l’échelle du 
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petit bassin versant de Jebel Ressas, 
− La validation les cartes d’aléa avec des analyses ponctuelles raisonnées de sol, de  
sédiments et d’aérosols, 
− L’évaluation du taux d'exposition brut de la population au Pb, Zn et Cd par 
inhalation et par ingestion directe de poussières contaminées, 
− L’évaluation de la fraction de métaux bioaccessible  c'est à dire capable de passer 
en solution dans les fluides pulmonaires et digestifs. 
Cette approche proposée en amont d’éventuelles études épidémiologiques, avec comme 
objectif  l’aide à la décision pour la gestion du site de Jebel Ressas, a pour vocation d’être 
transposable à d’autres sites miniers, anciens ou en activité, dans des contextes climatiques et 
géologiques similaires.  
Ce manuscrit est organisé en sept chapitres. La pluridisciplinarité de ce travail impose la 
présentation de la méthodologie propre à chaque chapitre séparément: 
• Le premier chapitre est consacré à situer ce travail dans son cadre par rapport à état de 
l'art. Nous insisterons sur les caractéristiques de la dispersion de la contamination métallique 
d’origine minière propre au contexte maghrébin et tunisien en particulier.   
Nous présenterons également certaines notions clés se rapportant à la vulnérabilité de l'être 
humain vivant à proximité des ces sites. 
• Le deuxième chapitre est dédié à la présentation du site de Jebel Ressas avec, entre autres, 
ces caractéristiques climatiques, géologiques et minières. 
• Dans le troisième chapitre est présentée la caractérisation détaillée des déchets de laverie 
de Jebel Ressas. La méthodologie de caractérisation physique, minéralogique et chimique sera 
présentée en début de ce chapitre. 
• Le quatrième chapitre concerne l’étude du transfert en solution des métaux. La 
modélisation géochimique est utilisée pour estimer les quantités de métaux susceptibles de 
passer en solution quand en envisage différents scénarios possibles dans le contexte de l'étude. 
• Le cinquième chapitre traite le transfert hydrique de la contamination métallique sous 
forme particulaire. La cartographie des chemins de transfert et des zones préférentielles de 
dépôt va aboutir à la construction d’une carte d’aléa pour ce mécanisme de transfert qui sera 
validée avec des analyses chimique sur les sols. 
• Le sixième chapitre étudie le transfert de la contamination métallique par voie éolienne. Il 
permettra de déterminer des flux d’émission de poussières à partir de la source, la 
concentration dans l’air et le taux de dépôt de contaminants métalliques en divers points 
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récepteurs permettant de cartographier la dispersion de la contamination de l’air et des sols. 
• Dans le septième chapitre nous étudions le risque pour la santé humaine des contaminants 
métallique ingérés et inhalés. Nous adoptons une approche basée sur la modélisation 
géochimique de la dissolution des minéraux dans les fluides physiologiques simulés. 
 
 
 
  
 
 
 
 
 
 
CHAPITRE I : 
 
 
CONTEXTE   ET   PROBLEMATIQUE 
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Chapitre I : Contexte   et   problématique 
I. Contamination métallique issue de l’exploitation minière, dispersion des métaux, 
exposition humaine 
I.1. Contamination métallique issue de l’exploitation minière 
L’industrie minière est un des secteurs les plus importants de l’économie des pays disposant 
de ressources minières importantes comme le Canada et la Bolivie. L’extraction de métaux 
précieux, tels l’argent, ou de métaux de base, tels le cuivre, le zinc et le plomb peut se faire 
principalement de deux façons: à l’aide d’exploitations à ciel ouvert ou dans des mines 
souterraines. Les exploitations à ciel ouvert sont utilisées lorsque les gisements sont peu 
profonds et présentent un tonnage élevé de minerai. Les exploitations souterraines sont 
envisagées lorsque le gisement est profond.  
Durant l’exploitation du gisement, la mine génère une grande quantité de déchets solides et 
liquides. Parmi les déchets solides produits, on note : 
*  Les  roches stériles qu’il a fallu enlevé pour atteindre le minerai et la gangue qui a été 
séparée du minerai ne contiennent pas ou peu de métaux. Ces haldes sont souvent très 
volumineuses et sont composés de fragments d’une taille variant de l’ordre du mètre jusqu’à 
des particules de quelques micromètres. 
*  les déchets de traitement du minerai : Les rejets de concentrateurs sont constitués de la 
fraction non économique du minerai obtenue suite à la récupération des minéraux à valeur 
commerciale. Ils sont issus du broyage du minerai et sont généralement très fins (plusieurs 
dizaines à quelques centaines de microns) et sont sous forme d’une pulpe à leur sortie de 
l’usine de concentration. Les rejets de concentrateur sont entreposés sous forme de terrils 
stabilisés par des digues ou par le relief du terrain. 
* Les déchets liquides, quant à eux, sont principalement constitués de l’eau provenant du 
pompage de la mine et celle utilisée lors du traitement de minerai. Cette dernière peut être 
contaminée en réactifs de traitement (cyanure, collecteurs, moussants), en matière en 
suspension ainsi qu’en métaux. Les rejets liquides incluent également les eaux qui percolent à 
travers les aires d’entreposage des rejets solides (haldes à stériles et terrils de déchets de 
laverie).  
Les déchets des exploitations minières représentent une source majeure de contamination de 
l’environnement par les métaux toxiques. 
I.2. Dispersion des métaux 
Les contaminants métalliques peuvent migrer depuis le site minier et ses déchets vers les 
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différents compartiments de l’environnement : l’air, l’eau, et les sols via plusieurs 
mécanismes physico-chimiques de transferts : 
- transfert en solution dans l’eau 
- transfert particulaire dans l’eau 
- transfert par l’air 
- transfert anthropique : les particules sont dispersées par le piétinement, la circulation 
d’engins, l’activité agricole, etc.  
 
La dispersion de la contamination métallique à partir des sites et des déchets miniers est 
contrôlée aussi bien par la nature des opérations d’extraction et de traitement du minerai que 
par la topographie, le climat et la lithologie  de la zone en question (Craw, 2001). Nous 
détaillons dans ce qui suit l’influence de chacun de ces deux derniers facteurs. 
 
I.2.1. Influence du contexte lithologique sur la dispersion des métaux 
La nature des roches encaissantes de la minéralisation et en affleurement autour du site minier 
détermine surtout la qualité de l’eau en contact avec les minéralisations et les déchets sur un 
site minier. En effet, la mise en solution des métaux initialement figés dans des minéraux 
sulfurés, est déterminé par le pouvoir des roches environnantes à tamponner  l’acidité 
résultante de l’oxydation des sulfures. On distingue ainsi :  
- des roches à faible pouvoir tampon tels que les roches silicatées favorisant l’apparition du 
phénomène de drainage minier acide (DMA) 
- des roches à important pouvoir tampon tels que les carbonates favorisant l’apparition de 
drainage minier alcalin. 
 
I.2.1.1.Génération de drainage minier acide 
Depuis plusieurs années les études sur l’impact de l’activité minière ont été orientées vers les 
investigations sur les drainage miniers acides (DMA) (e.g. Webster et al., 1994 et Courtin-
Nomade et al., 2005). Les DMA sont caractérisés par de très fortes concentrations en métaux 
lourds liées aux pH acides de ces eaux. 
Ce phénomène naturel est le résultat de la circulation des eaux à travers les composantes d’un 
site minier riche en sulfures métalliques notamment en sulfures de Fe. Il est produit lorsque 
les minéraux sulfurés sont exposés à l'eau et à l'air. L'oxydation qui survient, souvent 
accélérée par la présence de bactéries, produit des ions H+ qui acidifient l'eau et favorisent la 
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mise en solution de divers éléments, dont les métaux.  
D’abord, la pyrite est oxydée par l’oxygène dissout dans l’eau : 
2FeS2 + 7O2 + 2H2O → 2Fe2+ + 4SO42- + 4H+ 
 
Au cours de cette étape, seul le soufre est oxydé en sulfate, le fer est solubilisé sous forme 
d’ions ferreux. 
Ensuite, le fer ferreux (Fe2+) présent s’oxyde en fer ferrique (Fe3+), en présence de bactéries : 
 
2Fe2+ + 1/2O2 + 2H+ → 2Fe3+ + H2O 
 
Le fer ferrique précipite sous forme d’hydroxyde de fer en favorisant davantage l’acidification 
du milieu: 
Fe3+ + 3 H2O → Fe(OH)3(s) + 3 H+ 
 
Cette étape n’affecte pas la pyrite, mais est préalable à la troisième étape, où l’oxydation ne 
requiert plus l’action de l’oxygène et le fer ferrique peut oxyder directement la pyrite : 
 
FeS2 + 14Fe3+ + 8H2O → 15 Fe2+ + 2SO42- + 16 H+ 
 
L’effet des DMA s’étend bien au delà du secteur de l’extraction de minerai et de stockage des 
résidus. L’entretien du caractère acide des eaux et leur entraînement vers l’aval sont favorisés 
par les pluies qui imbibent les gisements superficiels, terrils, décharges et bassins de 
décantation. Les DMA sont transportés vers les sols, les cours d’eau et les aquifères (figure 1). 
L’acidité combinée à la présence de contaminants potentiellement toxiques comme divers 
métaux lourds (Cu, Cd, Pb, Co, Hg, As…), peut affecter sérieusement les écosystèmes 
environnants. 
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Figure I.1 : Production et transfert des DMA 
I.2.1.2. Génération de drainage minier neutre ou alcalin 
En contexte carbonaté, la dissolution des carbonates libère des alcalis et des cations 
métalliques tels que Ca, Mg, et Mn et contribue à neutraliser l’acidité de l’eau selon la 
réaction :  
 
CaCO3(solide) + H+ → Ca2+ + HCO3 
 
 Les cations libérés participent à la formation de minéraux secondaires tels que les 
hydroxydes et les sulfates qui piègent les métaux dissous de l’eau.  
 
La réaction complète d’oxydation, hydrolyse et neutralisation en présence de pyrite peut être 
décrite par la réaction suivante (Doye, 2005): 
FeS2(solide) + 4CaCO3(solide) + 3.75O2(gaz) + 3.5H2O → Fe(OH)3(solide) + 2SO42- + 4Ca2+ + 4 
HCO3- 
 
En contexte carbonaté, la neutralisation de l’acidité et les réactions de précipitation diminuent 
le passage en solution des métaux (Al et al.,  2000, Xenidis et al., 2003). C’est pourquoi la 
contamination par les déchets miniers, dans ce contexte, reste peu étudiée. Cependant, les 
eaux de ruissellement qui se sont chargées en particules métallifères ruissellent sur des 
distances plus ou moins longues et entrent en contact avec des substratums de différentes 
natures. Ainsi, les conditions physico-chimiques de l’eau peuvent éventuellement changer et 
entrainer la dissolution des phases métallifères transportées et l’augmentation des 
concentrations des métaux en solution. 
Plumlee (1999) donne des estimations relatives aux potentiels de génération d’acidité et de 
neutralisation de roche encaissantes de différentes lithologies (tableau I.1).  
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Parmi les roches sédimentaires les calcaires et les dolomites offrent le potentiel de 
neutralisation le plus élevée. Les roches ignées ont généralement un faible pouvoir tampon. 
Seules quelques roches ulramafiques et les carbonatites (50% de carbonates) peuvent 
présenter un potentiel de neutralisation (NP) élevé. Pour les roches métamorphiques, seul le 
marbre possède un potentiel de neutralisation.   
L’environnement sédimentaire silicaté, les roches endogènes acides présentent un potentiel de 
production d’acidité important contrairement aux carbonates sédimentaires ou aux roches 
endogènes ultrabasiques. Notons qu’à la surface de la terre ce dernier type roche est rare par 
rapport aux carbonates sédimentaires.  
Tableau I.1 : Potentiels de neutralisation (NP) et potentiels de génération d’acidité (AP) 
de différentes roches (d’après Plumlee, 1999) 
 
 
I.2.2. Influence du climat sur les mécanismes de transfert de la contamination 
métallique 
Les sites miniers sont soumis aux évènements climatiques locaux qui agissent sur les 
particules métallifères en affectant leur stabilité et en entrainent le remaniement et l’érosion 
des sources de contamination. 
En climat tempéré, caractérisé par l’abondance des précipitations et la forte humidité de l’air, 
l’eau est le principal agent de dispersion des métaux que ce soit par leur mise en solution ou 
par leur transport à l’état particulaire. 
En climat semi-aride, les précipitations ne dépassent pas les 500mm/an (UNESCO-FAO, 
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1963). Toutefois, le début de la saison humide est marqué par des d’événements orageux 
pouvant engendrer un « first flush » comme dans le cas du climat arctique au moment de la 
fonte des glace (Hester et Harrison, 1994).  
D’autre part, la sécheresse de ce climat avec la présence de vent fort, peut mobiliser les 
particules métallifères par l’air (Chane Kon et al., 2007, Boussen et al 2010). La qualité de 
l’air est alors sujette à une dégradation par contamination métallifère. 
Sous un climat aride, les eaux qui percolent sont rares, et le flux d’eau est très faible. La faible 
humidité qui peut exister conduit à la dissolution partielle des sulfures et la reprécipitation sur 
place de sels secondaires. Les métaux ne seront mobilisés qu’au moment d’événements 
pluvieux intenses (Hester et Harrison, 1994). Le transfert des métaux est essentiellement lié à 
l’érosion éolienne des sources et au transport par le vent. 
I.3. Exposition des populations à la contamination métallique  
Selon J.M. Last (2000), l'exposition est « la quantité du facteur qui pénètre ou interagit avec 
l'organisme  d’un individu ou d’un groupe d’individus, elle peut donc varier avec la dose 
individuelle ». 
L'homme étant en contact permanent avec son environnement, les contaminants peuvent 
pénétrer dans l'organisme par plusieurs voies (figure 2): 
− L'inhalation: l'activité respiratoire entraine les particules contaminées de taille 
inférieure à 80 µm à l'intérieur des poumons. Les particules fines < 2,5µm peuvent 
atteindre les alvéoles alors que les particules plus grosses s'arrêtent au niveau du nez 
de la trachée et des branches. 
− L'ingestion directe: c'est l'incorporation orale directe de particules contaminées. Les 
retombées de particules contaminées dans les lieux de vie, dans les aliments et l'eau de 
boisson peut conduire à l’ingestion de particules,  mais aussi l’habitude des enfants de 
porter les mains à la bouche.  
− L'ingestion indirecte: elle résulte de la consommation d'aliments ou d'eau déjà 
contaminée comme, par exemple, les légumes et fruits cultivés sur des sols pollués,  
− Le contact dermique : il consiste au  contact des contaminants directement avec la 
peau. Cette voie est plus marginale et provoque rarement des maladies sauf pour des 
cas accidentels aigus. 
 
L’action des polluants auxquels l'Homme est exposé dépendent d'une variété de 
paramètres:   
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− la concentration des polluants dans l'environnement 
− la durée de l'exposition: plus la durée est longue plus la quantité de polluant 
incorporée est grande.  
− La présence simultanée de plusieurs métaux: bien que ceci reste encore peu connu, 
certain polluants peuvent avoir des effets cumulables ou antagonistes  (Kalhori, 2008), 
− la population exposée: suivant l'âge, l'état de santé, les habitudes et pratiques, les 
conditions de vie, etc. Généralement, les populations les plus sensibles sont les 
enfants, les personnes âgées et les personnes avec des antécédents de maladies 
(Kalhori, 2008) 
L'exposition aux métaux des populations vivant à proximité de fonderies et d'usines 
métallurgiques a déjà été mise en évidence. Des enfants présentent des concentrations élevées 
de As dans les urines, en Belgique (Buchet et al., 1980), en Mexique (Diaz Barrigua et al 
1993) et aux USA (Hwang et al 1997). Des concentrations de Pb dans le sang dépassant les 
concentrations normales ont été trouvées chez des femmes et des enfants vivants à proximité 
de fonderies en Yougoslavie, en Mexique, aux USA, en République Tchèque et au Canada. 
Les effets toxiques des métaux portent principalement sur les os, le système nerveux, les reins 
et le foie. 
En plus de leur effet à seuil sur les différents organes, Pb est Cd sont considéré sans seuil pour 
certains effets notamment cancérigènes. 
 
Tableau I.2 : Effets dangereux suite à l’inhalation de Pb, Zn et Cd et valeurs de 
références 
 
Elément 
 
Effet 
cancérigène 
Systèmes ou organes 
sensibles Pathologie 
Valeur de 
référence  
Zn NON Système gastro-intestinal 
Douleurs abdominales 
ou épigastriques, 
nausées, vomissement, 
ulcères, constipation 
Environnement 
urbain ou 
rural :<1 µg/m3 
Site industriel: 
jusqu’à 15,7µg/m3 
(ASTDR, 1994) 
Système nerveux 
Troubles 
neurocomportementaux, 
et psychomoteurs, 
paralysie des membres 
supérieurs, paresthésie, 
encéphalopathie 
saturnine 
Système rénal Insuffisance rénale 
Système cardiovasculaire Hypertension artérielle 
Pb OUI 
Système thyroïdien  
0,5 µ/m3 
(OMS, 2005) 
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Système sanguin Anémie 
Système osseux (chez les 
enfants)  
Système immunitaire 
(possible)  
Système nerveux Neuropathie périphérique 
Système rénal Dysfonctionnement rénal Cd OUI 
Système respiratoire 
Diminution des 
capacités respiratoire, 
Rhinite, bronchite, 
emphysème 
5  10-3 µg/m3 
(OMS,2005) 
 
 
Tableau I.3 : Effets dangereux suite à l’ingestion de Pb, Zn et Cd et valeurs de références 
 
Elément 
 
Effet 
cancérigène 
Systèmes ou organes 
sensibles Pathologie 
Dose de 
Référence 
(RfD) 
Système gastro-intestinal Crampes d’estomac, nausées, vomissement, 
Système sanguin Anémie Zn Non 
Système immunitaire  
0,3 mg/kg/j 
(ATSDR,1994 et 
USEPA, 2005b) 
 
 
Système nerveux 
Troubles 
neurocomportementaux, 
et psychomoteurs, 
paralysie des membres 
supérieurs, paresthésie, 
encéphalopathie 
saturnine 
Système rénal Insuffisance rénale 
Système cardiovasculaire Hypertension artérielle 
Système thyroïdien  
Système sanguin Anémie 
Système osseux (chez les 
enfants)  
Système immunitaire 
(possible)  
Pb 
L’effet 
cancérigène 
n’a pas été 
observé chez 
l’Homme 
Système gastro-intestinal  
3,5 10-3 mg/kg/j 
(OMS, 2006 et 
JECFA, 1993) 
Système rénal Dysfonctionnement rénal 
Cd Non 
Système osseux 
Ostéoporose, 
ostéomalacie, maladie 
« Itai Itai » au Japon 
1,0 . 10-03 
(OMS 2006 et 
USEPA, 2005b) 
 
2,0 10-4 mg/kg/j 
(ATSDR, 2004) 
 
 
II. Spécificité de la province Maghrébine 
II.1. La minéralisation 
La province Maghrébine, Tunisie, Algérie et Maroc, est située en bordure septentrionale de 
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la plateforme saharienne (Figure I.2), et est composée de deux sous-provinces principales: 
- la province tellienne au nord : Les chaines telliennes s’étendent, Suivant une direction 
globalement E-W, du nord du Maroc jusqu’à l’extrême NW de la Tunisie. Leur mise en place 
a eu lieu au Céno-mésozoïque lors des phases orogéniques alpines et pyrénéennes. Elle est 
essentiellement constituée de terrains sédimentaires et présents des manifestations 
volcaniques et métamorphiques. La province tellienne est connue par ses gisements 
polymétalliques : Fe, Pb, Zn, W, Sn, Hg, Cu, etc. essentiellement filoniens dans des 
encaissants plutôt siliceux  (ANPM, 2009). 
- la province atlasique au sud : La chaine atlasique est une chaine intracontinentale formée au 
tertiaire. Elle s’étend du Maroc à la Tunisie et constitue l’avant pays déformé de la chaine 
tellienne. Les sédiments sont autochtones, d’âge méso-cénozoïques et du type plateforme 
continentale où le volcanisme est rare. Les gisements sont essentiellement à Pb-Zn de type 
MVT, stratiforme ou à remplissage de fractures et de karsts dans des encaissants carbonatés.   
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Figure I.2 : Carte métallogénique de la province Maghrébine (UNESCO et BRGM,1968-1982) 
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II.2. Le climat 
La carte bioclimatique de la méditerranée (figure  I.3) montre que les bordures de la 
méditerranée sont majoritairement soumises à un climat méditerranéen avec différentes 
nuances. Notons que le climat méditerranéen est caractérisé par: 
– la succession des saisons pluvieuses et sèches.  
− des faibles précipitations annuelles moyennes (entre 200 et 500 mm/an) distribuées 
souvent sur des épisodes pluvieux intenses et des périodes de sécheresse 
principalement en saison estivale.  
− des températures élevées en été et relativement douces en hiver    
− des vents forts pendant plusieurs jours de l'année  
De plus, certaines régions de l’extrême nord africain, et sud européen ont des tendances plutôt 
humides avec des précipitations qui dépassent les 500 mm/an et une saison sèche courte. 
La Tunisie nord orientale, le NW algérien, l’extrême sud espagnol et italien présentent un 
climat thermoméditerranéen avec une longue saison sèche et des précipitations peu 
abondantes. 
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Figure I.3 : Carte climatique des pays du Maghreb (UNESCO-FAO, 1963) 
L’Afrique du nord se caractérise par la présence de nombreux gisements polymétalliques à 
dominante Pb-Zn situés dans un contexte lithologique et climatique similaire.  Dans la 
province maghrébine, la  combinaison des conditions climatiques et de l’environnement 
lithologique vont favoriser le  transfert particulaire de la contamination. En effet : 
- en contexte carbonaté, le pouvoir tampon des carbonates limite le passage en solution des 
métaux mais favorise le transfert hydrique particulaire lors des évènements pluvieux 
torrentiels.  
- sous un climat méditerranéen, la longue durée de la saison sèche avec l’occurrence de vents 
forts même intermittents, rendent le transfert éolien prépondérant par rapport au transfert 
hydrique particulaire. En particulier, les gisements de la province atlasique, ou 
l’environnement carbonaté et la sécheresse du climat implique l’absence de DMA et la 
dominance des transferts hydriques particulaire et surtout éolien comme mécanismes de la 
dispersion de la contamination métallique vont induire des impacts sur l’environnement et sur 
la population spécifique à ce contexte maghrébin. 
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III. Problématique scientifique dans le contexte spécifique de la Tunisie 
III.1. L’Exploitation minière en Tunisie 
L’histoire de l’exploitation minière en Tunisie date de plus de deux mille ans et s’étend sur les 
époques berbère, romaine, arabe, française et actuelle. Cette activité a connu sont essor à 
partir de la fin du 19ème siècle (1880) quand les opérations d'extraction à grande échelle ont 
commencé (Sainfeld, 1952).  
Ainsi la production de Plomb et Zinc remonte à 1892, celle des phosphates a débuté en 1896 
et celle du fer a commencé en 1906 (ONM, 2005).  
La production nationale totale a été évaluée par l’ONM en 2005 à 55 MT de fer, 324 MT de 
phosphates, 2.3 MT de plomb et 2 MT de zinc.  
Aujourd’hui le plomb et le zinc ne sont plus exploités en Tunisie, malgré les travaux 
d’exploration menées en 2007 par les compagnies Albidon Ltd. et Maghreb Minerals, pour 
des raisons de rentabilité. 
Les ressources minières exploitées en Tunisie se limitent aujourd’hui au fer (Mines de Jrissa 
et Tamra) et aux phosphates (bassin de Gafsa). 
En tenant compte des minerais exploités et de leurs contextes géologiques, on distingue 3 
provinces métallogéniques (Figure I.4 et I.5 et tableau I.4): 
− la province tellienne polymétallique 
− la province atlasique à Pb, Zn 
− la province phosphatée 
 
 
Figure I.4 : Les différentes zones métallogéniques en Tunisie. 
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Tableau I.4 : Principaux gisements miniers en Tunisie 
Province Zone Surface (km²) principaux gisements Tonnage 
Tellienne 
polymétallique 
Zone des 
nappes 6000 
Tamera Fe, J. Hallouf-Bou 
Aouane Pb-Zn, Oued El 
Maden et El Arja Hg et 
Fej Hsine Pb-Zn . 
1 MT Pb , 
272 000 T Zn, 
9 MT Fe, 
74 000 T Hg 
Zones des 
dômes 8000 
Bougrine ,            Fej 
Lahdoum , Boujabeur 
Jerissa 
1 MT Pb, 
1,5 MT Zn, 
82 000 T CaF2, 
400 000T BaSO4, 
41 MT Fe 
Plateforme 
carbonatée de la 
Tunisie centrale 
Loridga 
Trozza 
Touila 
Labeid 
Chaambi 
Ajred 
120 000 T de Pb 
20 000 T de Zn. 
Pb-Zn 
Axe N-S 
(province 
fluorée) 
34000 
Hammam Zriba 
Hammam Jdidi 
J. Ressas 
Sidi Taya 
791 000T spath Fluor,
130 000 T  Barytine, 
163 000 T de Pb, 
165 000 T de Zn. 
Bassin de Gafsa Métlaoui, Moularès, Redeyef, M'dhilla. 
phosphatée 
Bassin nord 
- 
Kalaa Khasba, Sraa 
Ouertene 
324 MT 
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Figure I.5 : Carte métallogénique de la Tunisie (DGTP,1922) 
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III.2. Problématique scientifique et choix du site de Jebel Resssas 
La fermeture de la quasi-totalité des sites miniers à la fin du 20ème siècle a laissé à l’abandon 
sans aménagement d’importantes quantités de déchets miniers qui sont soumis aux aléas 
climatiques spécifiques au bassin méditerranéen. 
Ces anciens sites d’extraction et de traitement du minerai (minéralurgie et métallurgie) 
constituent des zones de forte pollution diffuse où les teneurs en métaux peuvent atteindre 10² 
à 104 fois les teneurs normales d’un sol. A cela s’ajoutent d’importantes quantités de déchets 
miniers riches en métaux lourds telsque Pb, Zn Cd Sb, As et Hg (Sebei, 2007 ; Boussen, 
2010 ; Chakroun et al., 2006 ; Ghorbel et al., 2010).  
 
En particulier, les anciens sites miniers de Pb-Zn posent un problème environnemental de 
contamination métallique. En effet, les gisements à Pb-Zn sont plus nombreux que les autres 
types de gisements et sont distribués sur l’ensemble du nord du pays où se concentre la 
majorité des ressources d’eau de surface et de vastes étendues de terres agricoles de la 
Tunisie. 
De plus, sur plusieurs de ces sites miniers, même après la fermeture des mines, des 
populations habitent encore les anciens villages miniers. Un risque sanitaire pour ces 
populations exposées à Pb, Zn et Cd peut se poser.  
Plusieurs études ont été réalisées pour la caractérisation des déchets des mines de Pb-Zn et 
leurs produits d’altération dans le bassin versant de la Mejerda et l’étude de leurs impacts sur 
l’environnement : Lakhouat, Jalta (Boussen, 2010), Jebel Hallouf Sidi Bou Aouane 
(Chakroun et al., 2006), Touiref (Othmani et al., 2006), et les déchets des bassins versants des 
oueds Mellègue et Tessa (Sebai, 2007 ; Sebei et al., 2006). Tous ces rejets sont situés dans un 
climat subhumide où la pluviométrie oscille entre 600 et 1000 mm par an.  Ce travail, sera 
consacré à l’étude du site minier de Pb- Zn de Jebel Ressas, situé en Tunisie nord-orientale, 
où le climat est méditerranéen semi-aride, avec une pluviométrie moyenne annuelle de 575 
mm.  
Le site minier de Jebel Ressas a été parmi les importantes exploitations de Pb et Zn de la 
Tunisie. Ce site est caractérisé par de volumineux terrils de déchets de laverie issus du 
processus de concentration du minerai. Ces déchets miniers abandonnés subissent les 
conditions climatiques méditerranéennes caractérisées par de longues périodes sèches 
entrecoupées par des épisodes pluvieux intenses, des vents violents et par des températures 
élevées surtout en été.  
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La présence d’une population vivant dans l’ancien village minier et  dans les exploitations 
agricoles environnante pose le problème du transfert de la contamination vers les 
compartiments de l’environnement (air, eau, sols) et de l’exposition des populations aux 
métaux toxiques.  
Caractériser le niveau d’exposition de la population locale permet d’évaluer un risque 
sanitaire au regard des seuils de toxicité déterminés par les institutions de veille sanitaire tel 
que l’OMS ou l’USEPA. L’analyse de l’exposition doit s’intéresser non seulement aux taux 
d’exposition mais aussi à la spéciation des métaux qui détermine leur solubilité et leur 
disponibilité environnementale. 
La variabilité matricielle et climatique détermine des conditions physico-chimiques 
particulières qui influencent à la fois les processus de dispersion de la contamination 
métallique et sa disponibilité environnementale.  
Dans ce travail, « Contamination  métallique  issue  des  déchets  de  l’ancien  site minier  de  
Jebel  Ressas : modélisation  des  mécanismes  de  transfert et  conception  de  cartes  d’aléa  
post-mine  dans  un  contexte  carbonaté  et  climat  semi-aride.  Evaluation  du  risque  pour  
la  santé  humaine », nous étudions le transfert des contaminants métalliques depuis leur 
source vers les différents compartiments de l’environnement et l’être humain. La complexité 
du processus nous amène à faire appel à des disciplines différentes  pour aboutir aux objectifs 
suivants : 
- la caractérisation de la source de contamination (déchets de laverie) et la spéciation des 
métaux  
- l’analyse par la modélisation des mécanismes de transfert vers les compartiments de 
l’environnement  puis la spatialisation pour la prédiction de l’étendue de l’aire contaminée ;  
- l’analyse de l’exposition humaine et l’évaluation du risque sanitaire.  
Contrairement aux études d’impact classiques qui établissent un état des lieux statique en 
instant donné, notre démarche, prédictive et dynamique, permet de traiter la problématique de 
contamination métallique dans son intégralité et permet d’aboutir à une quantification 
spatialisée de la dispersion de la contamination au cours du temps. 
Le site minier de Jebel Ressas choisi pour cette étude est situé en Tunisie Nord-Orientale. Les 
minéralisations est sous forme gisements hydrothermaux fissuraux et karstiques à Pb et Zn 
encaissés dans les carbonates périrécifaux de la formation Ressas d’âge tithonique. 
Les exploitations, en carrière et en mine, ont été arrêtées en 1951 laissant toutes les anciennes 
constructions et déchets d’exploitation et de traitement sur le site. 
Suite à une étude préliminaire (Ghorbel, 2007), nous avons constaté que: 
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- les déchets de laverie ont été stockés sur 3 terrils faisant entre 6 et 10 m de hauteur. Deux 
terrils de couleur rougeâtre ont des surfaces planes. Une grande partie du troisième, plus 
grand et de couleur grise, a été transportée  pour être utilisé dans des travaux à l’extérieur du 
site.  Les  volumes estimés des déchets sont variables entre 56.000 et 310.000 m3, 
- aucune espèce végétale n’est observée sur les terrils et aucun aménagement spécifique n’a 
été conçu d’où leur exposition totale à l’altération physique et chimique depuis des décennies, 
- jouxtant les déchets, se trouvent le village habité « Jebel Ressas », et des terres agricoles 
pour la culture des oliviers et des arbres fruitiers. 
- les teneurs moyennes en Pb, Zn et Cd dépassent les normes dans les sols. 
Le site de Jebel Ressas, avec ces différents cadres climatique, géologique et anthropique, est 
représentatif de la majorité des sites miniers de la province atlasique tunisienne. Il alors choisi 
pour être le site pilote pour notre méthodologie. 
 
 
 
  
 
 
 
 
 
 
Chapitre II  
 
 PRESENTATION DU SITE D’ETUDE 
23 
Chapitre II : Présentation du site d’étude 
I.  Description du site : géographie  
L’ancien site minier de Jebel Ressas est situé à 30 kilomètres au sud de la ville de Tunis. Il 
comprend, dans le massif montagneux de Jebel Ressas, le site d’extraction qui fut en activité 
jusqu’à 1951, et, au pied du massif,  à quelques centaines de mètres vers l’ouest, le site de 
traitement du minerai où ont été laissés trois terrils de déchets de laverie. Le village de Jebel 
Ressas s’est développé entre la montagne et les terrils. La plaine est essentiellement occupée 
par des terrains agricoles (Figure I.1).  
Le site d’étude s’étend sur une superficie d’environ 4 km² entre le flanc ouest de la montagne 
et l’oued Hma et entre l’extrémité nord du village jusqu’à l’extrémité sud de la montagne. 
Le massif est très abrupt et formé de deux parties : le grand Ressas culminant à 793 m et le 
petit Ressas à 521 m. Le massif domine la plaine de Mornag faisant entre 60 et 150 m 
d’altitude.  
Le réseau hydrographique est très peu développé ; seuls quelques ruisseaux intermittents 
existent entre la montagne et le cours d’eau principal : Oued Hma qui rejoint Oued Méliane 
débouchant au Golfe de Tunis (Figure I.2). 
Figure II.1 : Localisation géographique de l’ancien site minier et du village de Jebel 
Ressas 
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Figure II.2 : Principal réseau hydrographique (représenté en pointillés) drainant la 
plaine de Mornag et la localité de Jebel Ressas vers le golfe de Tunis 
 
II. Cadre climatique  
La zone d’étude appartient à la région où règne un climat thermoméditerranéen. Les données 
que nous présentons ci-après sont fournies par l’Institut National de Météorologie (INM) pour 
les périodes comprises entre 1996 et 2006 et entre 1981et 2005. 
 II.1. Température 
Les températures moyennes mensuelles sont maximales en juillet (28°C) et en août (28,7°C), 
et minimale en janvier (12,1°C) (Figure I.3). Les durée d’ensoleillement nettement plus 
longues en été, réchauffent l’air et contribuent  à l’élévation des taux d’évaporation moyenne 
en été jusqu’à 238 mm en juillet contre 68 mm en janvier. 
 
Figure II.3 : Températures mensuelles moyennes à la station de Tunis-Carthage sur la 
période entre 1996 et 2006 (source INM) 
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II.2. Vent 
Les mesures au niveau de la station de Tunis Carthage montrent que les vents dominants 
soufflent W à NW (Figure I.4). La vitesse moyenne annuelle du vent est de 3,3 m/s pour la 
période entre 1996 et 2006. En général, en saison hivernale, les vents W à NW sont plus forts 
et plus fréquents. En été les vents soufflent principalement de l’est et sont moins forts et 
moins fréquents mais chauds et secs.   
 
Figure II.4 : Rose des vents à la station Tunis-Carthage sur la période entre 1981 et 2005 
(source INM).  
Fréquence : directions du vent en %  par tranche de vitesse 
12,1% : Fréquence du vent calme <1m/s 
Nombre total d’observations horaires :214704 
 
II.3. Précipitations 
Les précipitations annuelles moyennes calculées entre 1996 et 2006 sont comprises entre 320 
et 1011 mm/an.  Les précipitations mensuelles sont très variables d’une année à l’autre suite à 
l’occurrence de pluies torrentielles de courtes durées caractéristiques du climat méditerranéen. 
Le calcul des précipitations moyennes mensuelles sur 10 ans montre que les mois de 
décembre et janvier sont les plus pluvieux de l’année avec respectivement 71 et 90 mm. 
Juillet est le mois le plus sec avec 4 mm en moyenne (Figure I.5). 
 
Figure II.5 : Précipitations mensuelles moyennes à la station de Tunis-Carthage sur la 
période entre 1996 et 2006 (source INM) 
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III. Contexte géologique 
 
Jebel Ressas est l’avant dernier massif de la dorsale tunisienne qui est caractérisée par un 
alignement de massifs jurassiques bordés sur leurs flancs orientaux par la faille de Zaghouan.  
Une autre faille importante NW-SE sépare le grand et le petit Ressas par un col 
d’effondrement. D’autres fractures méridiennes apparaissent surtout au grand Ressas. 
Selon Sainfeld (1952), le massif de Jebel Ressas est une extrusion jurassique qui a affleuré à 
travers la couverture crétacée en entrainant des niveaux triasiques. Les terrains en 
affleurement portés sur la carte géologique de Bujalka et al (1971) (Figure I.6) sont : 
• Le Trias, extrusif, formé de gypse bariolé à quartz bipyramidal, de calcaires dolomitiques 
et d’argiles. 
• Le Jurassique formé de la base au sommet de :  
- marnes et de marno-calcaires  
- calcaires noirs à rognons de silex 
- calcaires gris et calcaires dolomitiques bruns 
• Le Crétacé composé d’alternance de marnes et de marno-calcaires 
• La plaine ouest est formée de terrasses et d’alluvions quaternaires sur lesquels sont déposés 
les déchets de traitement du minerai. 
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Figure II.6 : Extrait de la carte géologique de Grombalia 1 :50 000 (Bujalka et al., 1971) 
1: Trias, 2: Hattangien-Sinémurien, 3: Pliensbachien, 4: Domérien-Kimméridgien,                  
5: Tithonique, 6: Valanginien-Hauterivien, 7: Barrémien, 8: Aptien, 9: Albien, 10: 
Cénomanien, 11: Turonien-campanien inférieur, 12: Maestrichien, 13:  Paléocène, 14: 
Eocène, 15: Oligocène inférieur, 16: Oligocène supérieur, 17: Burdigalien, 18: Vindobonier, 
19: Terrasses et alluvions anciennes, 20: Eboulis et sols éluviaux, 21: Alluvions,  22:Failles, 
23: Réseau hydrographique, 24: Terrils de déchets. 
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IV. Minéralisations et historique des travaux miniers 
Les minéralisations à Pb et Zn sont localisées principalement sur le flanc ouest du massif, 
dans les calcaires récifaux du Jurassique terminal (Sainfeld, 1952, Jemmali et al., 2011) 
(Figure I.7).  
Elles  se présentent sous formes d’amas séparés dans le massif et alignés sur environ 2,5 km 
de distance. Ces gisements résultent essentiellement de l’imprégnation des zones bréchiques 
et de remplissage des vides karstiques dans les calcaires. 
Le minerai est constitué par : 
– la galène (PbS), généralement fine (5 à 30µm),  n'est pas argentifère, 
– la sphalérite (ZnS), fine sauf dans les géodes ou elle apparaît en cristaux jaune miel, 
– la smithsonite (ZnCO3), polymorphe, compacte, concrétionnée, ou feuilletée souvent 
accompagnée d’hémimorphite (Zn4Si2O7 (OH)2 .H2O) et d'hydrozincite (Zn5(OH)2(CO3)6) 
en masses, en stalactites et en fine aiguilles dans les géodes. 
Les minéraux associés sont :  
– la pyrite (FeS2), rare, très fine et comportant des inclusions de galène,la calcite (CaCO3), 
principal minéral de la gangue. 
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Figure II.7 : Localisation des minéralisations dans le Massif de Jebel Ressas (Sainfeld, 
1952) 
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Les minéralisations métallifères de Jebel Ressas ont été exploitées depuis les époques 
romaines et Arabes. 
Pendant la deuxième moitié du 19ème siècle, les anciens travaux ont été repris avec 
l’installation d’une fonderie et d’une laverie à gravimétrie au pied du massif. 
De 1895 à 1930, les travaux ont particulièrement avancé avec les nouvelles découvertes et 
exploitations en carrière et en mine. En 1937 un atelier de flottation a été installé. 
Les déchets de laverie, constitués par la fraction stérile du minerai broyé, ont été déversés en 
suspension dans l’eau, juste à coté de l’usine de traitement, sous forme de terrils à sommets 
plats.  
Au final, les déchets de la laverie ont été stockés en trois terrils (DI, DII, DIII) qui occupent 
une surface totale d’environs 12 ha.  
Le village minier qui a gardé le nom de « Laverie » s’est développé depuis la 2ème moitié du 
XXème siècle à côté de la laverie entre la montagne et le terril DIII (Figures II.8, II.9, II.10).  
A une distance de 1,5 km au nord se trouvent les lieux dits « La Fonderie » et « Le Bureau » 
où se trouvent les vestiges de l’administration et des bâtiments où le minerai était fondu pour 
extraire le métal (Figure II.11). 
 
 
Figure II.8 : Extrait de la photo aérienne n°315 de 1947.  
Il montre la laverie et ses déchets stockés en terril à sommet plat en blanc et gris clair  
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Figure II.9 : Extrait de l’assemblage des photos aériennes  
n°45 et 47 de 1963.  
La surface couverte par les terrils de déchets (en blanc et gris clair) devient plus grande   
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure II.10 : Extrait de la photo aérienne n°1184 de 1998.  
Il montre l’état actuel du site minier avec la disposition des terrils de déchets et l’élargissement de 
l’agglomération de Jebel Ressas  
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V. Description du site à son état actuel 
Actuellement les déchets d’exploitation et de laverie sont encore sur place. Les terrains 
agricoles sont étendus sur la plaine à l’est du site miniers. Le principal cout d’eau de ce site 
est Oued Hma à environs 1,7 km à l’ouest de la laverie. Cet Oued circule de sud vers le nord 
pour rejoindre Oued Méliane   
Actuellement, la population est concentré essentiellement au village de Jebel Ressas à 
proximité immédiate du terril DIII de son coté est. Il  compte quelques centaines d’habitants 
et comprend une école primaire, un dispensaire, un bureau de poste,  
Plusieurs constructions sont en cours ce qui montre l’évolution démographique croissante.  
Entre le site minier et Oued Hma, les terrains agricoles sont étendus sur plusieurs centaines 
d’hectare où la densité de la population est plus faible qu’au village.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure II.11 : Etat actuel du site 
Les trois terrils de déchets jouxtent le village de Jebel Ressas. Du coté ouest des terrils se trouvent des fermes et 
des terrains agricoles puis le cours d’eau oued Hma. 
Village de Jebel 
Ressas 
Terrils  
de déchets 
Fermes 
 et  
sols 
agricoles 
Oued Hma 
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Chapitre III : Caractérisation de la source de contamination: les déchets de laverie 
I. Méthodologie 
 
I.1. Echantillonnage des terrils de déchets 
Pour obtenir un échantillon global représentatif de chaque terril des carottes ont été prélevées 
en différents points éloignés des bordures. Les carottes ont été prélevées manuellement en 
enfonçant manuellement dans les terrils des tubes en PVC de diamètre 7 cm. 
Le contenu du tube est récupéré dans un même sac d’échantillon (Figure III.1). Finalement 5 
carottes ont été prélevées. 
Terril DI : 1 carotte de 2 m de profondeur est prélevée au centre du terril. 
Terril DII : 1 carotte de 3 m de profondeur 
Terril DIII : 3 carottes de 4 m de profondeur. Ces trois carottes ont été mélangées pour en 
faire un échantillon unique représentatif.  
 
 
Figure III.1 : Points de prélèvement des carottes dans les terrils de déchets 
 
I.2. Préparation des échantillons  
Au laboratoire les échantillons de déchets ont été séchés à l’air libre, tamisés à 2mm, puis 
quartée pour les différents types d’analyse. Enfin tous les échantillons ont été conservés dans 
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un endroit sec dans des sacs en plastiques et des piluliers en polyéthylène portant leurs 
références.  
I.3. Mesures des paramètres physiques des déchets 
Granulométrie 
Les échantillons des carottes C1, C2 et C3 ont été soumis à un tamisage par voie humide pour 
séparer la fraction fine. Après séchage, nous avons effectué l’analyse granulométrique, par 
voie sèche, de la fraction grossière sur une colonne de tamis de la norme AFNOR. La série 
décroissante des mailles de tamis en µm est : 2000, 1400, 1000, 500, 400, 355, 250, 180, 125, 
90 et 63. 
Des échantillons de l’horizon superficiel du terril DIII ont été prélevés sur chaque type 
parcelle sur une superficie de plusieurs centaines de cm² sur une épaisseur de 1 à 2 cm. Les 
échantillons ont été mélangés pour obtenir un échantillon représentatif de l’ensemble du terril. 
Pour effectuer la granulométrie, un échantillon d’environ 500 g a été quarté. Ensuite la 
fraction graveleuse de taille supérieure à  2 mm a été éliminée. 
Dans cette étude il s’agit de déterminer la granulométrie « apparente » de l’échantillon 
contrairement à la granulométrie réelle qui implique la dissociation totale des particules.  
La détermination de la granulométrie apparente a pour objectif d’analyser la distribution 
granulométrique des particules à la surface du terril qui vont être mobilisées par saltation et 
agir par sandblasting sur la surface pour mettre les particules et les agrégats fins en suspension 
dans l’air. 
Nous avons procédé dans un premier temps à un tamisage par voie sèche sur une colonne de 
tamis AFNOR de mailles en µm : 1600, 1250, 630, 400, 355, 250, 200, 150, 125, 80 et 63 µm. 
Ensuite, la fraction inférieure à 63µm a été analysée avec un granulomètre laser Coulter LS 
200 avec un intervalle de mesure allant de 0,393 à 905,1 µm. L’échantillon est introduit en 
suspension dans l’appareil sans activer l’agitation aux ultrasons. Les résultats de la 
granulométrie laser sont donnés en % de volume de particules pour chaque diamètre.  
Mesure de la densité 
La densité réelle des déchets a été mesurée au laboratoire. D’abord une quantité de déchets été 
pesée à la balance ensuite elle à été introduite dans une éprouvette contenant un volume V1 
d’eau qui sera. V2 est le volume du mélange eau-déchets. 
La densité le rapport de la masse et du volume de l’échantillon. Cette mesure a été reproduite 
3 fois par terril pour calculer la densité moyenne. 
Mesure de la perméabilité  
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La perméabilité a été mesurée au laboratoire avec 5 échantillons, en s’inspirant de la méthode 
décrite par Tobias (1968). On a mesuré la quantité d’eau qui passe à travers l’échantillon 
cylindrique de déchet par unité de temps. Les échantillons sont de diamètre 4,5 cm et de 
hauteur 20 cm.  
La perméabilité est calculée par la loi de Darcy : 
K= Ql/h.S 
K : perméabilité (cm/min)Q : quantité d’eau ayant percolé l’échantillon durant un intervalle 
de temps défini (cm3/min)l : longueur de l’échantillon (cm)h : hauteur totale de l’eau (cm)S : 
surface de l’échantillon (cm²) 
Mesures de la cohésion 
La cohésion a été mesurée in situ en 25 points au niveau des premiers centimètres à la surface 
des trois terrils de déchets. Nous avons utilisé un cohésimètre GEONOR H60 qui peut mesurer 
des cohésions entre 0 et 260 kPa avec une précision de 1kPa.   
 
I.4. Analyses chimiques des déchets  
Les trois échantillons de carottes ont été analysés au laboratoire ALS MINERALS. 
 
I.5. Analyses minéralogiques des déchets 
La caractérisation minéralogique a concerné aussi bien les minéraux porteurs de métaux que 
les minéraux de gangue. Dans un premier temps nous avons procédé à la caractérisation 
globale de l’échantillon par Diffractométrie des Rayons X (DRX) et à l’identification des 
phases métallifères en section polie au microscope métallographique, au MEB et à la 
microsonde électronique. Pour préparer des sections polies d’échantillons enrichis en phases 
métallifères des séparations densimétriques ont été effectuées. 
Séparations densimétriques 
L’échantillon est ajouté dans un entonnoir rempli de bromoforme (d = 2,9). Après agitation et 
repos, le décantât est récupéré, lavé à l’éthanol puis séché sous une hotte. 
La fraction lourde servira à la confection de sections polies qu’on analysera au MEB et à la 
microsonde. 
Diffractométrie des rayons X 
Les analyses aux rayons X ont été effectuées avec un diffractomètre XPERT-PRO en utilisant 
une anticathode en Co. Le temps d’acquisition est de 20 s sur un intervalle angulaire (teta) 
entre 1° et 30° avec un pas de 0,01. Le dépouillement des spectres obtenus est réalisé à l’aide 
du logiciel HIGH SCORE PLUS annexé à la machine.  
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Après avoir éliminé les bruits de fond et effectué un lissage avec une fonction polynomiale 
cubique, les pics sont identifiés en se référant à la base de données du logiciel. Toutefois cette 
méthode demeure inadaptée pour l’identification des phases minérales mineures (<1%). 
Microscopie electronique 
Le MEB couplé à un système EDS  (Energy Dispersive Spectrometry) offre la possibilité 
d’observer la topographie des grains en mode électrons secondaires pour en déduire les types 
d’association des minéraux dans les grains polyphasés et éventuellement les figures 
d’altérations. Le mode rétrodiffusé renseigne sur la composition chimique du minéral. Plus le 
numéro atomique moyen d’un composé est élevé plus il apparait blanc sur les images MEB. 
Ces analyses ont été réalisées sur des grains et des sections de la fraction lourde avec un MEB 
du type JEOL JSM 6360 LV couplé à un système EDS du type PGT qui sert à identifier les 
éléments chimiques au point de l’analyse en se basant sur leurs rayonnements X. La tension 
du faisceau est fixée à 20kV et la chambre est maintenue à vide. 
Analyses à la microsonde électronique 
Ces analyses ont été réalisées avec un appareil du type CAMECA SX50 avec automatisation 
SAM’x. Deux programmes différents ont été  utilisés selon qu’on analyse les sulfures ou les 
autres minéraux classés comme étant des oxydes. Pour les sulfures, la tension d’accélération 
est de 25kV et le courant est de 20nA. Le temps d’acquisition est fixé à 15 s pour tous les 
éléments sauf le Cd pour le quel ce temps est prolongé à 30 s pour diminuer la limite de 
détection de cet élément. 
Pour les oxydes, la tension et l’intensité sont respectivement de 15kV et de 10nA. Le temps 
d’acquisition est de 15 s. Un autre programme a été conçu pour le Cd dans les oxydes avec 25 
kV et 40 s de temps d’acquisition. La prolongation des temps d’analyse pour le Cd permet 
d’avoir des concentrations précises et significatives en diminuant la limite de détection. 
 
II. Caractérisation physique des déchets de laverie 
Granulométrie 
La première séparation granulométrique de la fraction inferieur à 63µm montre la dominance 
de celle-ci dans les trois carottes notamment dans le terril DII où elle représente 84% de 
l’ensemble de l’échantillon (Tableau III.1 et figures III.2). 
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Tableau III.1 : Pourcentage de la fraction inférieure à 63 µm. 
Echantillon Fraction inférieure à 63µm (%) 
C1 54,6 
C2 84 
C3 64,2 
 
La granulométrie par voie sèche de la fraction grossière des échantillons de carottes montre 
une distribution très similaire avec la dominance des sables fins. 
 
 
Figure III.2 : Distribution granulométrique de la fraction superieure à 63 µm dans les 
carottes.  
Les trois echantillons de dechets présentent des distributions tres similaires  
 
L’analyse granulométrique de l’échantillon de surface du terril DIII (Figure III.3) montre la 
dominance des sables avec 85 % de sables de taille comprise entre 63 et 2000µm. c’est cette 
fraction qui va se mettre en saltation et qui va générer le flux d’émission. Les PM10 et les PM 
2,5 representent respectivement 3,5 % et 1,4 % de l’échantillon total. 
 
Figure III.3 : Distribution granulométrique de l’échantillon superficiel de DIII 
85% de l’échantillon est formé des sable qui sera à l’origine du flux d’émission des Pm10 et des PM2,5 
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Densité 
La densité moyenne de chaque terril sont donnée ci-dessous (tableau III.2). A l’exception de 
DII, les autres terrils sont plus dense que la calcite (d=2,7) et le quartz (d=2,65). 
 
Tableau III.2 : Valeur de la densité dans les terrils de déchets de laverie. 
  Densité (d) 
DI  3,2 
DII  2,7 
DIII  3,5 
 
Cohésion 
La cohésion est très hétérogène sur un même terril et elle varie entre 15 et 124 kPa dans DI, 
entre 25 et 80 kPa dans DII et entre 12 et 68 kPa dans DIII (tableau III.3). L’augmentation de 
la cohésion des déchets est liée à un processus de cimentation des grains en présence d’eau et 
de carbonates et localement en surface à la formation de croûtes les âges des terrils semblent 
avoir une influence sur la cohésion du matériau sachant que DI est la plus ancien et le DIII est 
le plus récent.  
 
Tableau III.3 : Mesures de cohésion à la surface des 3 terrils de déchets 
 Nombre de mesures Cohésion moyenne (kPa) 
DI 12 60 
DII 7 53 
DIII 6 43 
Sol mou* 
Argile ferme* 
Argile raide* 
Argile très raide* 
- 
- 
- 
- 
<25 
25-50 
50-100 
>100 
*Association de Recherche en Géotechnique Marine (1987) 
 
Perméabilité 
Les mesures de la perméabilité moyenne des terrils sont données dans le ci-dessous (Tableau 
III.4). Les  valeurs sont faibles, comprises entre les valeurs de perméabilité des silts (10-6 – 10-
8) et des argiles (10-9). Elles sont hétérogènes du fait de l’importante cohésion localement à la 
surface des terrils.  
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Tableau III.4 : Perméabilité mesurée sur les terrils de déchets 
Terril 
Perméabilité 
(m/s) 
DI 3,77.10-7 
DII 1,26.10-7 
DIII 7,58.10-8 
Silts 10-6 – 10-8 
Argiles <10-9 
 
 
III. Composition chimique  
L’analyse chimique des déchets (Tableau III.5) montre que Ca est l’élément dominant. Si et 
Fe sont présents en faibles concentrations.  
 
Tableau III.5: Concentrations des éléments majeurs dans les déchets en % poids 
 SiO2 Al2O3 Fe2O3 CaO MgO Na2O K2O TiO2 MnO P2O5 SrO BaO P.F(*)
DI 3,83 0,4 1,12 47,6 0,59 0,05 0,03 0,02 0,03 0,01 0,54 0,11 36,8 
DII 0,68 0,26 0,3 51,3 0,6 0,06 0,06 0,02 0,04 0,06 0,01 <0,01 39,4 
DIII 5,61 0,75 1,48 40,4 0,99 0,05 0,13 0,05 0,04 0,14 0,15 0,19 36 
(*) Pertes au feu 
 
L’analyse chimique des éléments métalliques a mis en évidence des concentrations très 
élevées de Pb, Zn et Cd qui dépassent de plusieurs ordres de grandeurs les seuils des 
concentrations dans les sols (Tableau III.6). Les trois terrils présentent des concentrations 
différentes de métaux. Le plus concentré est DIII.  
 
Tableau III.6 : Concentration de Pb, Zn et Cd dans les carottes prélevées dans les terrils 
de déchets 
Terril Pb (% poids) Zn (%poids) Cd (mg.kg-1) 
DI 1.27 5.20 170 
DII 0.09 2.02 110 
DIII 2.30 7.11 290 
Concentration de 
référence pour les 
sols (Baize, 1997) 
0.01 0.03 2 
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IV. Composition minéralogique 
IV.1. Description des grains de déchets 
L’aspect macroscopique des particules de déchets aussi bien de la fraction lourde que légère a 
été observé sous la loupe binoculaire. Le tableau ci-dessous récapitule l’ensemble des 
observations. 
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Tableau III.7 : Aspect des fractions séparées et description morphoscopique des grains métallifères 
 
Description 
de la fraction 
lourde 
Terril DI 
- grains carbonatés blanc s sphéroïdaux 
- grains translucides blanchâtres et jaunâtres 
carbonaté ou non. 
- grains rouilles non carbonatés 
- grain mixtes en couleurs  et en composition 
(partiellement réactifs avec HCl) 
Terril DII 
- grains fins gris noirâtre d’éclat métallique non 
réactifs avec HCl 
- grains fins carbonatés vitreux ou translucides 
blanchâtres 
 
Terril DIII 
- Grains,  carbonatés ou non ,translucides blanchâtres 
jaunâtres parfois orangés  grossiers. 
- grains rouilles mats non carbonatés 
- grain mixtes en couleurs et en composition 
(partiellement réactifs avec HCl) 
- peu de grains carbonatés blanc sphéroïdaux 
- peu de grains gris noirâtres 
 
Photo de la 
fraction lourde 
 
   
Photo de la 
fraction légère : 
généralement 
homogène est 
calcitique 
     
          1mm 
          1mm 
          1mm           1mm 
1mm 
            1mm 
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La Diffractométrie des Rayons X  (Figure III.4) a mis en évidence la calcite comme minéral 
majoritaire dans les trois terrils. DI et DIII présentent une minéralogie similaire avec la 
présence de l’hémimorphite. On note toutefois la présence de l’ankérite (Ca (Mg,Fe) (CO3)2) 
dans DIII et  de la dolomite (Ca Mg (CO3)2) dans DI. DII présente en plus de la calcite du 
gypse. La sphalérite est le seul minéral métallifère détecté avec cette technique. 
Des sections polies de la fraction dense des échantillons ont été observées avec le microscope 
métallographique.  
L’échantillon de DII a montré la présence de sphalérite identifiable par ses réflexions internes 
rouges, ainsi que de pyrite et de galène. 
 
 
 
Figure III.4 : Diffractogrammes des RX sur les échantillons des carottes prélevées dans 
les terrils de déchets de laverie 
Ca :Calcite, He :Hémimorphite, Do : Dolomite, An : Ankérite, Gy : Gypse, Sp : Sphalérite 
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L’observation des sections polies montre des dimensions de grains très variables de quelques 
microns à 1 mm et sont très souvent polyminéraux et de formes arrondies et anguleuses. 
Dans DII les grains sont de tailles plus régulières et plus anguleuses que les deux précédents. 
On a pu identifier la pyrite, la galène, et la sphalérite souvent associées dans des grains 
carbonatés. La taille des sulfures disséminés est souvent de quelques microns. Quand ils sont 
monominéraux, leur taille peut dépasser 100 microns (Figure III.5). 
 
   
 
 
Figure III.5 : Observations au microscope métallographique des sections polies des 
échantillons de déchets de laverie 
Dans la fraction dense, les minéraux transparents sont dominants par rapport aux sulfures (galène, sphalérite et 
pyrite)  
 
  44
La composition minéralogique globale des terrils de déchets de laverie est qualitativement 
récapitulée ci-dessous (Tableau III.8). 
 
Tableau III.8 : Abondance qualitative des minéraux des déchets 
Classe 
minéralogique Minéral 
Occurrence dans 
DI 
Occurrence dans 
DII 
Occurrence dans 
DIII 
Carbonates Calcite (CaCO3) 
 
+++ 
 
 
+++ 
 
+++ 
Silicates Hémimorphite  ++ - ++ 
Sulfates Gypse - ++ - 
Oxy-
hydroxydes 
de Fe 
 ++  - ++ 
Sulfures 
Sphalérite (ZnS) 
Galène (PbS) 
Pyrite ((FeS2) 
- 
 
+++ 
+ 
++ 
+ 
(-) Le minéral n’a pas été observé ni détecté   
 
IV.1.1. Phases porteuses de métaux dans les terrils DI et DIII 
L’analyse de la composition des minéraux métallifères a été réalisée en couplant les résultats 
des analyses au MEB-EDS à ceux de la microsonde électronique (Tableaux III.9 et III.10).  
Les carbonates : 
Les minéraux métalliques sont présents essentiellement sous forme de carbonates : 
smithsonite (ZnCO3), cérusite (PbCO3), strontianite plombifère ((Sr,Pb)CO3). Ces carbonates 
peuvent être purs ou mixtes et associés à la calcite. 
- L’hydrozincite est un carbonate de Zn hydraté et indiqué parmi les minéraux des gisements 
d’oxydation et  exploité dans la mine de Jebel Ressas (Sainfeld, 1952). Sa structure lamellaire 
et fibreuse empêche sa distinction directe de la smithsonite. Ces deux minéraux se distinguent 
toutefois par leurs pourcentages poids en Zn qui sont de 60 % (hydrozincite) et 52% 
(smithsonite).  
Les formules calculées sont respectivement (Zn 4.93 Mg 0.03 Pb 0.03 Ca 001) (OH)6 (CO3)2         
et (Zn0.97, Ca0.02, Mg0.01)CO3. Le Cd est présent dans ces carbonates jusqu’à une concentration 
de 0,5% dans la smithsonite. 
La structure lamellaire des minéraux explique les teneurs significatives des cations 
secondaires comme  Fe, Mg, Mn et Pb (jusqu’à 1,14 %  poids  dans l’hydrozincite et 0,98 % 
poids dans la smithsonite).  
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Figure III.6 : Grain de carbonate de Zn fibreuse observé au MEB en mode rétrodiffusé 
et spectre EDS montrant du Pb et du Mn comme cations secondaires 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure III.7 : Carbonates de Zn observés au MEB en mode rétrodiffusé 
(a)  grain isolé de carbonate de Zn d’aspect feuilleté mais compact avec un dépôt finement fibreux et 
probablement secondaire de carbonate de Zn. Photo (b) : deux grains de carbonates de Zn en section polie 
 
- La cérusite observée au MEB, se presente sous forme de grains monominéraux ou associées  
à d’autres grains (figure 16). En section, ce minéral, trés rarement pur, comporte souvent        
des cations comme Ca, Sr, et Zn.  
 
(a) 
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Figure III.8 : Cérusite (Ce) à la surface d’un grain composite de calcite (Ca) et 
d’hémimorphite (He) observé au MEB en mode rétrodiffusé. La cérusite pourrait être 
simplement précipitée à la surface de l’hémimorphite ou piégée à l’intérieur de celle-ci et affleurant à la surface 
 
 
 
   
 
Figure III.9 : Différents aspects de la cérusite. 
(a)  image en mode rétrodiffusé d’un agrégat de cérusite et d’hydrozincite en section. (b) image en mode 
rétrodiffusé de la cérusite à la surface d’un grain d’hémimorphite. (c)  image en mode électrons secondaires d’un 
grain isolé de cérusite. 
 
- Les carbonates métallifères mixtes : Pb et Zn ont été détectés en teneurs importantes dans 
des carbonates correspondants à la calcite et à la strontianite.  
La strontianite plus ou moins plombifère est fréquemment rencontrée dans le terril DI (Figure 
III.10). Sr  est toujours  associé au Pb pour former ce carbonate. La formule structurale 
moyenne calculée à partir de 10 analyses à la microsonde est : 
 (Sr0.53-0.83, Pb0.05-0.45, Ca 0.01-0.13, Zn0.00-0.02) CO3 
Des travaux antérieurs ont montré que la substitution Sr-Pb est possible étant donné que les 
rayons atomiques des deux cations  se rapprochent et qu’il existe une solution solide 
isomorphe entre la cérusite et la strontianite dans le système orthorhombique (Speer et 
Hensley-Dunn, 1976).  
Les analyses de calcite présentent jusqu’à 6,44 wt% de Pb. Les teneurs en Zn atteignent les 
3,89 wt%. D’après Reeder (1999), de telles substitutions sont possibles et plus favorisées pour 
le Zn. 
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Figure III.10 : Observation au MEB en mode rétrodiffusé d’un grain polyphasé de 
strontianite plombifère (St) et de cérusite (Ce) en section polie.  
 
Figure III.11 : Grain de calcite en section polie observé au MEB en mode rétrodiffusé 
Rhomboèdre de calcite en section, la zone plombifère montre une alternance de couches plus ou moins claires 
selon les teneurs en Pb. 
 
Les silicates 
Bienque la DRX n’a montré que l’hemimorphite Zn4Si2O7 (OH)2 .H2O comme silicate de Zn, 
les analyses microsonde ont mis en évidence la présence de la willémite Zn2SiO4   
Au MEB, la surface des grains de silicates de Zn est plane ou rugueuses (figure 20). En 
section polie, ce minéral peut être sous forme de grains isolés automorphes à bordures 
rectilignes, de cristaux imbriqués dans d’autres minéraux ou encore associé à la calcite dans 
des grains d’aspect bréchique (figure III.12). On a rarement rencontré, les silicates de Zn 
contenant des reliques de sphalérite.Les analyses à la microsonde montrent la présence 
d’impuretés comme Ca, Fe et Pb.  
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Figure III.12 : Quelques grains de silicates de Zn observés au MEB en mode électrons 
secondaires 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure III.13 : Grain composite de silicate de Zn (Si-Zn), calcite (Ca), cérusite (ce) et 
oxydes de fer (OxFe) observé en section polie au MEB en mode rétrodiffusé 
 
Les sulfures 
Un seul grain de barytine a été analysé dans la section DIII3. Par contre quelques grains de 
galène ont été détectés. Ce minéral apparait soit en gros grains isolés et montrant une frange 
d’altération en cérusite (Figure III.14), soit en très fins vestiges dans la cérusite indiquant un 
stade d’altération plus avancé.  
 
 
 
 
 
 
Figure III.14 : Grain de galène en section observé au MEB en mode rétrodiffusé : La 
bordure est en voie  d’altération en cérusite. 
Les sulfates 
Si-Zn 
Ce 
Si-Zn 
Ox Fe 
Ca 
 
Ce
Ga 
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Seuls de rares grains de barytine et de céléstite ont été rencontrés, toutefois ces minéraux sont 
enrichis en Pb, Zn et Ca.  
Les oxy-hydroxydes de Fer 
Les oxy-hydroxdes de fer peuvent être soit en grains isolés soit aux bordures des grains 
zincifères notamment la smithsonite (Figure III.15). Ces minéraux constituent l’unique 
porteur de l’arsenic jusqu’à 1,5 % poids. On note également des traces de soufre ce qui 
implique l’origine du Fe et d’As héritée de la pyrite (Lee et al., 2005). Des concentrations 
importantes de Pb et de Zn,  jusqu’à 8,5 et 8,70 % poids respectivement, ont été détectées.   
 
 
Figure III.15 : grains d’oxy-hydroxyde de fer observés au MEB-EDS en mode 
rétrodiffusé et exemple de spectre EDS. 
 (a) encroutement d’oxy-hydroxydes de fer à la surface d’un grain de smithsonite. (b) grain individualisé d’oxy-
hydroxydes de fer. (c) exemple de spectre. 
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Tableau III.9 : Résultats des analyses microsonde et formules structurales calculées pour les minéraux métallifères oxydés des déchets. 
 Willemite [31] Hemimorphite [5] Smithsonite ZnCO3 [20] Hydrozincite [8] Cérusite [36] Pb strontianite [10] 
(*) Zn2 SiO4 Zn4 Si2O7 2H2O ZnCO3 Zn5 (OH)6 (CO3)2 PbCO3 Sr1-x Pbx  (CO3) 
Oxy-hydroxyde de Fe 
[41] 
wt % 
 median min max median min max median min max median min max median min max median min max median min max 
MgO nd nd nd nd nd 0.14 0.29 0.00 1.13 0.05 nd 0.21 nd nd nd nd nd nd nd nd 0.18 
Al2O na na na nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 0.14 nd 3.30 
SiO2 27 25 27.6 25.7 22.1 26.7 nd nd 0.12 0.18 nd 0.31 nd nd 0.14 nd nd nd 3.19 0.41 7.17 
SO3 na na na nd nd nd 0.04 0.01 0.08 0.17 0.16 0.17 nd nd 0.68 nd nd nd 0.16 0.01 0.54 
CaO nd nd nd nd nd 0.09 1.01 0.11 1.70 0.12 nd 0.52 0.26 nd 1.36 1.95 0.40 4.84 0.18 nd 0.52 
MnO nd nd nd nd nd nd nd nd 0.11 0.01 nd 0.05 nd nd 0.10 nd nd nd nd nd 0.19 
Fe2O3 nd nd 3.43 0.24 nd 0.33 nd nd 0.28 0.11 nd 0.65 nd nd 0.56 nd nd 0.06 67.3 56.7 85.9 
ZnO 72.5 69.9 74.7 67.6 66.5 69.1 62.7 61.5 64.8 72.7 70.2 74.8 0.32 nd 3.76 0.75 nd 1.17 6.26 1.21 10.8 
As2O3 na na na nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 1.37 0.10 3.40 
SrO nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd 22.4 45.8 27 59.1 nd nd nd 
CdO nd nd nd nd nd nd 0.21 nd 0.57 nd nd 0.46 nd nd 0.50 nd nd 0.13 nd nd nd 
PbO nd nd 0.44 nd nd nd 0.43 nd 1.07 0.95 0.54 1.23 81.7 54.4 84.3 25.3 7.2 49.7 5.2 2.2 9.2 
Formule calculée à la base de la somme des cations 
 Σcations = 3 Σcations = 6 Σcations = 1 Σcations = 5 Σcations = 1 Σcations = 1  
 median min max median min max median min max median min max median min max median min max median min max 
Mg - - - 0.00 0.00 0.02 0.01 0.00 0.04 0.01 0.00 0.03 - - - - - - -   
Al - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 
Si 1.00 0.95 1.04 2.04 1.81 2.12 - - - - - - - - - - - - - - - 
S - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 
Ca 0.00 0.00 0.02 0.00 0.00 0.01 0.02 0.00 0.04 0.01 0.00 0.05 0.01 0.00 0.06 0.06 0.01 0.13 - - - 
Mn - - - - - - 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 - - - - - - 
Fe 0.00 0.00 0.05 - - - 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00 0.02 - - - - - - - - - 
Zn 1.99 1.96 2.04 3.96 3.88 4.17 0.96 0.95 0.99 4.95 4.91 4.96 0.01 0.00 0.11 0.02 0.00 0.03 - - - 
As - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 
Sr - - - - - - - - - - - - 0.00 0.00 0.45 0.74 0.53 0.83 - - - 
Cd - - - - - - 0.00 0.00 0.01 0.00 0.00 0.02 0.00 0.00 0.01 0.00 0.00 0.00 - - - 
Pb - - - - - - 0.00 0.00 0.01 0.02 0.01 0.03 0.97 0.51 1.00 0.19 0.05 0.45 - - - 
Résultats obtenus avec les deux programmes standard et spécifique pour le Cd pour les minéraux oxydés. nd = non détecté. na = non analysé. - = non calculé. [n] = nombre 
d’analyses pour chaque minéral. (*) = formule théorique du minéral. 
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Tableau III.10 : Résultats des analyses à la microsonde des phases porteuses de Cd  
 Hydrozincite [1/8] Pb strontianite [1/10] Cérusite [1/36] Smithsonite [13/20] 
wt % 
    median min max 
MgO nd nd nd nd nd nd 
SiO2 nd nd nd nd nd nd 
CaO 0.52 4.24 0.18 2.38 0.52 4.24 
MnO 0.04 nd nd 0.04 0.04 0.04 
Fe2O3 nd nd nd nd nd nd 
ZnO 73.13 nd 0.57 73.13 73.13 73.13
SrO nd 56.73 nd 28.37 nd 56.73
CdO 0.46 0.13 0.50 0.29 0.13 0.57 
PbO 0.54 8.20 82.74 4.37 0.54 8.20 
% CO2 calculé 16.10 29.08 16.94 - - - 
% H2O calculé 9.87 - - - - - 
Total 100.67 98.38 100.93 - - - 
LD (Cd) 0.08 0.08 0.29 0.07 
 
[m /n] = nombre d’analyses qui détectent Cd / nombre total d’analyses. nd = non détecté. - =  not calculé. CO2 et 
H2O sont calculés par stœchiométrie. LD = limite de détection de Cd. Les  concentrations médiane, minimale et 
maximale données pour la smithsonite sont calculées à la base des 13 analyses où Cd a été détecté.  
 
VI.1.2. Phases porteuses de métaux dans le terril DII 
Dans le terril DII, les grains porteurs de métaux sont fins et de couleurs variables entre le 
blanc translucide, le vitreux et le gris-noir très souvent poly-phasiques.  
Les analyses au MEB confirment le fait que les grains noirâtres sont des sulfures métallifères.  
Pyrite, sphalérite et galène sont fréquemment rencontrées en très fines plages engrenées et 
disséminées dans une matrice de calcite ou de dolomite (Figure III.16). Rarement la sphalérite 
et la pyrite forment des grains isolés et plus grossiers. 
La formule structurale calculée pour la sphalérite à partir de 20 analyses (Tableau III.11) est : 
 (Zn0.95-1.00 Fe0.00-0.03 Cd0.00-0.01) S1.00-1.02 avec 0,04 à 1,69 wt% de Fe. Cd y est 
significativement détecté  avec des concentrations variables entre 0,16 et 0,98 wt%. 
La galène est généralement très fine (< à 5µm), ne pouvant ainsi être analysée à la 
microsonde. Dans la pyrite la concentration de l’arsenic varie entre 0,18 et 0,79 wt%.  
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Figure III.16 : Quelques grains noirs, en section polie, observées au MEB en mode 
rétrodiffusé.  
(a) fins grains de sulfures inclus dans la dolomite. (b) grain de sphalérite comportant des plages de pyrite. 
 
De très rares grains de carbonates de zinc compacts ou lamellaires ont été rencontrés dans ce 
terril. Aucune figure d’altération des sulfures en carbonates n’a été rencontrée. 
Tableau III.11 : Résultats des analyses microsonde et formules structurales calculées 
pour les minéraux métallifères sulfurés des déchets. 
 
 Pyrite [16] Sphalérite [20] Galène [8] 
 FeS2 ZnS PbS 
 wt % 
 median min max median min max median min max 
S 53.60 52.41 54.28 33.40 32.84 33.89 14.02 13.79 14.10 
Fe 46.22 44.85 47.15 0.12 0.04 1.69 nd nd nd 
Cu nd nd nd nd nd nd nd nd nd 
Zn 0.58 0.11 0.91 66.28 64.34 67.13 0.26 nd 1.08 
As 0.40 0.18 0.79 nd nd nd nd nd 0.29 
Cd nd nd nd 0.52 0.16 0.98 nd nd nd 
Sb nd nd nd nd nd nd nd nd nd 
Pb nd nd 1.53 nd nd nd 86.51 85.46 87.13 
 Formule calculée à la base de la somme des cations 
 Σcations = 1 Σcations = 1 Σcations = 1 
 median min max median min max median min max 
S 1.99 1.98 2.00 1.01 1.00 1.02 1.02 1.00 1.02 
As 0.01 0.00 0.01 - - - 0.00 0.00 0.01 
Fe 0.99 0.96 1.00 0.00 0.00 0.03 - - - 
Zn 0.01 0.00 0.03 0.98 0.95 1.00 0.01 0.00 0.04 
Cd - - - 0.00 0.00 0.01 - - - 
Pb 0.00 0.00 0.01 - - - 0.97 0.96 0.98 
Résultats obtenus avec le programme sulfures. nd = non détecté. na = non analysé. - = non calculé. [n] = nombre 
d’analyses pour chaque minéral. (*) = formule théorique du minéral. 
 
(b) 
(a) (b) 
Sp 
Py 
Do 
Ga
Sp 
Py 
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IV.2. Composition minéralogique normative des déchets 
Disposant des compositions chimique et minéralogique détaillées des déchets, nous avons 
effectué le calcul normatif des minéraux qui permettra de connaitre les proportions relatives 
des minéraux dans les déchets (Tableau III.12). 
En se basant sur la composition chimique et minéralogique nous avons effectué le calcul 
normatif des minéraux dans les déchets. Notons que les silicates de Zn sont considérés sous 
forme d’hémimorphite et tout le Fe est considéré sous forme d’oxyhydroxyde. 
 
Tableau III.12 : Minéraux présents et leurs compositions normatives dans les terrils de 
déchets en % poids 
 
Minéral DI DII DIII 
Calcite (CaCO3) 86,27 93,78 78,0 
Quartz (SiO2) 1,44 0 2,7 
Cérusite (PbCO3) 1,66 0 1,5 
Strontianite (SrCO3) 0,7 0 0 
Hémimorphite (Zn4 Si2O7 2H2O) 9,06 0 6,2 
Smithsonite (ZnCO3) 0 0 0,5 
Dolomite (CaMg ((CO3)2) 0 2,81 2,2 
Hydrozincite Zn5 (CO3)2 (OH)6 0 0 1,2 
Oxy-hydroxydes de fer 0,61 0 0,9 
Barytine (BaSO4) 0,17 0 0,3 
Célestite (SrSO4) 0,1 0 0,3 
Pyrite (FeS2) 0 0,22 0 
Sphérique (ZnS) 0 3,09 0 
Galène (PbS) 0 0,1 0 
 
 
VI.3. Caractérisation des croûtes à la surface des terrils 
La formation des croûtes est un phénomène naturel bien connu dans les sols (Thornber et al., 
1987). Elle résulte de l’exposition d’un matériau réactif contenant une fraction de fines 
particules à des périodes de pluies intenses et des taux d'évaporation élevés. En contact avec 
l’eau de pluie les minéraux se dissolvent. Ensuite, durant l’évaporation, l’eau interstitielle 
contenant des concentrations relativement élevées d’éléments dissous migre vers le haut par 
capillarité. L’eau s'évapore et les éléments dissous précipitent sous forme de minéraux 
secondaires, agglutinant les particules du sol et formant une croûte (Rammlmair, 1996, 2002). 
IV.3.1. Description des croûtes 
Sur le toit des déchets oxydés, nous constatons la présence d’une croute rougeâtre durcie qui 
occupe une grande partie de leur surface notamment celle du terril DI où la croûte fait 
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plusieurs décimètres d’épaisseur, très dure et de couleur rougeâtre à grise et où la cohésion 
dépasse 124 kPa. A la surface de DIII, ont poussé des mousses vertes qui noircissent quand 
elles dessèchent. 
Sur les talus, nous avons observé des croutes plus minces de quelques millimètres d’épaisseur, 
plus ou mois facilement détachables et friables entres les doigts avec une cohésion est 
inférieure à15 kPa. En quelques endroits à la surface de ces croûtes nous avons observé des 
dépôts blancs poudreux.  
Sur les déchets sulfurés, on a remarqué une fine couche rougeâtre très claire qui enrobe la 
surface du terril gris. Vue de plus prés, la croute de quelque millimètres d’épaisseur est de 
couleur variable entre le gris clair et le rouge clair.  
Comme on l’a précédemment indiqué, ce terril est souvent fréquenté par des engins pour 
emporter le déchet, ce qui empêche la formation d’une croute bien développée sauf aux 
quelques endroits non atteints. 
Les différents aspects de croutes ont été échantillonnés et analysés aux RX. 
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Figure III.17 : Photos des croûtes et dépôts secondaires à la surface des terrils de 
déchets. 
a : croûte grise et épaisse à la surface de DI. b : fine croûte sur le talus des déchets oxydés c : mousses à la 
surface de DIII. d,e,f : dépôt poudreux blanc sur les talus des déchets oxydés. g,h : croûte à la surface des déchets 
sulfurés (DII). 
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IV.3.2. Composition minéralogique des croûtes 
Déchets oxydés 
Les différents échantillons de croûte révèlent une composition minéralogique  identique à 
celle des déchets : calcite, hémimorphite et cérusite en plus faible proportion.  
 
 
Figure III.18 : Diffractogramme de RX obtenu sur un échantillon de poudre blanche sur 
une croûte à la surface du déchet DIII 
 
Déchets sulfurés 
Tous les échantillons montrent des diffractogrammes identiques montrant la dominance de la 
calcite et du gypse avec parfois la sphalérite. Cette technique ne montre aucune autre phase 
minérale secondaire porteuse de métaux caractéristique des croûtes sur les déchets sulfurés 
comme la jarosite par exemple.  
 
 
Figure III.19 : Diffractogramme de RX obtenu sur un échantillon gris de croûte à la 
surface du déchet DI 
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IV.3.3. Discussion 
La majorité des travaux réalisés sur les encroutements des déchets miniers ont concernés les 
déchets sulfurés (McGregor et Blowes, 2002; Courtin-Nomade et al., 2003; Moncur et al., 
2005 ; Gunsinger et al., 2006 et Graupner et al., 2007). Les croûtes sont le résultat de la 
précipitation secondaire de minéraux stables en conditions oxydantes. Suite à la dissolution 
des sulfures de Pb et Zn, la rétention de Pb se fait principalement par la jarosite probablement 
par substitution du K par Pb (Dutrizac et Jambor, 2000). Zn est essentiellement retenu dans 
les oxy-hydroxydes de fer grâce à leur importante affinité de fixation des cations notamment 
Zn (Graupner et al., 2007). Le ciment de ces croûtes peut être soit la goethite, la jarosite soit 
le gypse. Selon McGregor et Blowes (2002), le gypse est le ciment primaire le plus commun. 
Il se forme à partir du Ca issu de la dissolution des carbonates et du SO4 résultant de 
l’oxydation des sulfures. 
 
Dans le cas des déchets de Jebel Ressas, aucune phase minérale secondaire à celle des déchets 
n’est identifiée par les RX. La croûte épaisse et dure aux sommets des terrils oxydés 
résulterait de la dissolution et la reprécipitation de la calcite qui devient un ciment. Au cours 
du temps, la cimentation touche des niveaux de plus en plus profonds du terril.  
Sur les talus, la vitesse de l’écoulement de l’eau est plus importante d’où la formation de 
croûtes calciques plus fines et plus facilement érodables aux moments des crues. Après 
l’évaporation, la calcite peut reprécipiter en efflorescence sur le talus sous forme de dépôt 
blanc poudreux. 
A la surface des déchets sulfurés, le gypse apparait avec une proportion plus élevée que celle 
dans l’ensemble du terril ce qui indiquerait une altération des sulfures à la surface du terril 
comme cela a été expliqué ci-dessus. La technique de DRX ne montre aucune autre phase 
minérale secondaire porteuse de métaux caractéristique des croûtes sur les déchets sulfurés 
comme la jarosite par exemple.  
En comparaison avec les croûtes des déchets sulfurés de la mine de Jalta (NW de la Tunisie), 
(Boussen, 2010) a mis en évidence la présence des caractéristiques typique des croûtes de ce 
type de déchets (coloration ocre, présence de plombojarosite, de la marcassite et de la 
magnétite). Le facteur expliquant la différence entre nos résultats pourrait être la taille des 
sulfures qui peuvent atteindre 100µm  dans les déchets de Jalta et ne dépassent pas 10µm dans 
les déchets de Jebel Ressas sans oublier leur enveloppe carbonatée qui leur protège contre 
l’altération.    
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La précipitation de phase secondaires stables et porteuses de métaux  rendent les croûtes 
comme zones d’accumulation de  métaux et limitant leur  mobilité à l’état dissous (McGregor 
et Blowes, 2002 et Graupner et al., 2007) 
Le durcissement de ces croûtes réduisent la porosité et la perméabilité des déchets (Graupner 
et al., 2007). En effet, les couches cimentées peuvent agir comme barrières hydrauliques qui 
inhibent le transport de l'eau interstitielle et la diffusion des gaz  (O2 et CO2) dans les pores 
(Kohfahl et al., 2010).  
Cette faible porosité est due à la précipitation des minéraux secondaires qui remplissent les 
pores (Moncur et al., 2005) (tels la jarosite, la goethite, la ferrihydrite  le gypse et la calcite 
comme c’est le cas à Jebel Ressas). 
D’autre part, les couches superficielles cimentées présentent une forte cohésion ce qui leur 
procure  une résistance mécanique protégeant des déchets contre l’érosion hydrique et 
éolienne. 
En conclusion, les croûtes présentent un effet d’atténuation naturelle de la contamination 
métallique à partir des déchets miniers. La formation de croûte artificielle à la surface des 
terrils de déchets miniers a été proposée comme une technologie d’inertisation des déchets 
(Kontopoulos et al., 1995 et Komnitsas et al., 1998). 
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Chapitre IV : Transfert hydrique en solution de la contamination métallique     
I. Introduction 
Le passage en solution des métaux est la conséquence de la dissolution des phases minérales 
porteuses de métaux dans les solutions issues des eaux de pluie qui circulent ou percolent 
dans les déchets. Les concentrations des espèces métalliques en solution sont contrôlées par 
l’état de saturation des solutions par rapport aux phases minérales présentes qui se dissolvent 
et aux nouvelles phases minérales porteuses des métaux et susceptibles de précipiter.  
Avec la modélisation géochimique, nous prédirons l’évolution de la composition chimique 
d’une eau de pluie s’infiltrant et interagissant avec les déchets et nous calculerons les 
concentrations maximales des métaux contrôlées par l’arrêt de la dissolution des phases en 
contact avec la solution et par la précipitation des phases minérales secondaires dans cet 
environnement. Ces concentrations maximales caractériseront le degré de contamination des 
eaux de surface et de nappe par les eaux de lessivage des déchets.  
La méthodologie est basée entièrement sur la simulation de réactions chimiques entre les 
minéraux des déchets et l’eau.  
Dans le nord de la Tunisie où se localise le site minier de Jebel Ressas, l’environnement 
géologique qui va contribuer à la qualité des eaux de surface et de nappe est carbonaté et 
localement salin, caractérisé par la prédominance de terrains calcaires mésozoïques avec des 
intrusions du trias salifère.  Le rôle de cet environnement dans la qualité des eaux en présence 
de déchets miniers va être étudié.  
Les objectifs sont : 
- l’estimation de l’ordre de grandeur des concentrations maximales des métaux en solution en 
contexte carbonaté, 
- la prédiction de l’évolution des concentrations des métaux en solution en cas de 
l’augmentation de la salinité de l’eau. 
 
II. Généralités 
II.1. Production de drainage minier neutre 
En contexte carbonaté, l’acidification du milieu générée par la dissolution des sulfures est 
tamponnée par les carbonates dissous. Les cations libérés participent à la formation de 
minéraux secondaires tels que les carbonates, les hydroxydes et les sulfates qui piègent les 
métaux dissous de l’eau.  
L'acidité générée par l'oxydation  des minéraux  sulfurés peut être tamponnée : (i) par l'eau, 
lorsque celle-ci possède une charge alcaline suffisante (fortes concentrations en bicarbonates) 
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ou (ii) par la dissolution de certains minéraux (Banks et al., 1997) comme les carbonates 
Salomons, 1995 ; Younger et al., 1998 ; et autres). 
La réaction générale de neutralisation avec la calcite s'écrit :  
CaCO3 (sd) + 2H+ ↔ Ca2+ + H2CO3 
 
En présence d'une phase gazeuse, H2CO3(aq) se décompose partiellement selon la réaction  
H2CO3 ↔CO2 + H2O 
Lorsque la neutralisation du DMA est maximum la réaction produit du bicarbonate (HCO3-) 
selon l'équation  
CaCO3(sd) + H+ ↔ Ca2+ + HCO3- 
  
La quantité de calcite nécessaire pour  neutraliser une quantité donnée d'effluents acides 
dépend du comportement du CO2 durant la neutralisation et du pH atteint. On distingue deux 
situations extrêmes (Rose et Cravotta, 1998) entre lesquelles se situent les sites miniers 
naturels:  
Si le pH≥ 6.3 et que le CO2 ne peut pas être expulsé dans une phase gazeuse :  
FeS2(sd) + 4CaCO3(sd) + 3.75O2(g) + 3.5H2O ↔ Fe(OH)3(sd) + 2SO42- + 4Ca2+ + 4 HCO3- 
Si tout le CO2 peut être expulsé dans une phase gazeuse et que le pH est voisin de 5 :  
FeS2(sd) + 2CaCO3(sd) + 3.75O2(g) + 3.5 H2O ↔ Fe(OH)3(sd) + 2SO42- + 2Ca2+ + 2H2CO3 
Dans le premier cas, la neutralisation de l'oxydation d'une mole de pyrite requiert quatre 
moles de calcite. Dans le second cas, la neutralisation de l'oxydation d'une mole de pyrite 
requiert deux moles de calcite. Dans la pratique, la quantité de calcite nécessaire à la 
neutralisation du DMA a une valeur intermédiaire comprise entre ces deux extrêmes. 
 
En contexte carbonaté, la neutralisation de l’acidité et les réactions de précipitation de 
minéraux secondaires limitent le passage en solution des métaux (Al et al.,  2000, Xenidis et 
al., 2003). Par conséquent, le risque de contamination de l’environnement par les métaux dans 
ce contexte est plus faible qu’en contexte de DMA. C’est pourquoi la contamination des eaux 
par transfert hydrique dans ce contexte, reste très peu étudiée.  
En Tunisie, la majorité des sites miniers sont encaissés dans les carbonates et les 
concentrations en métaux analysées dans les eaux de surface par les différents auteurs sont 
faibles comme attendu dans ce contexte. Le travail effectué par Sahnoun et al (2009) sur les 
eaux du bassin versant de la Mejerda (sites miniers, cours d’eau et lacs collinaires), a montré 
que les concentrations mesurées sont inférieures aux concentrations de référence pour les 
    61
eaux de surface données par l’OMS (1987) (dans les eaux de drainage de 3 sites miniers sur le 
bassin versant de Oued Mejerda : Pb entre 5 et 11 ppb, Zn entre 5 et 9 ppb et Cd entre 0,5 et 
0,9 ppb.)  Les eaux prélevées à l’entrée des mines ne montrent pas des concentrations en 
métaux très différentes de celles dans les autres échantillons. 
Mlayah et al (2005 et 2009) a montré que les concentrations des métaux dans les sédiments de 
Oued Mellègue et ses affluents qui draine la zone des dômes connue comme un district minier 
à Pb, Zn et Ba, sont voisines ou légèrement supérieures aux concentrations moyennes dans les 
roches du bassin versant de la Medjerda, de la zone des dômes et du fond géochimique de la 
région. Les métaux toxiques ne sont présents qu’à proximité des déchets des anciennes 
activités minières. Le même auteur souligne que la présence du trias salifère et des carbonates 
peut avoir un rôle important dans la fixation des métaux lourds à proximité de la source de 
contamination.  
Jdid et al (1999) a montré que depuis l’arrêt des activités minières, les concentrations des 
métaux (Tableau IV.1) dans les eaux ont considérablement diminué dans les eaux de Oued 
Mejerda et son affluent El Melah qui draine le site de Fej Hcine. Toutefois les concentrations 
des métaux en solution peuvent avoir des pics qui dépassent les normes sanitaires à l’occasion 
de pluies intenses.      
Tableau IV.1 : Intervalles de concentrations des métaux dans les eaux de surfaces 
analysés à l’aval de sites miniers en Tunisie 
Auteur Concentration Pb (ppb) Concentration Zn (ppb) Concentration Cd (ppb) 
Eau de Oued Mejerda et 
ses affluents 
(Sahnoun et al., 2009) 
4,71 – 11,3 4,91 - 9,26 0,508 - 0,914 
Eau de Oued Mèlegue 
drainant la zone des 
dômes 
(Mlayah et al., 2005) 
1 - 5 1 - 12 0,2 – 2,9 
Eau de Oued El Melah 
drainant le site minier de 
Fej Hcine (Jdid et al., 
1999) 
27 - 175 71 - 1052 5 - 38 
 
Dans notre démarche dédiée à l’étude des mécanismes de transfert avec une approche 
prédictive, l’étude du transfert en solution de la contamination est traitée par modélisation. 
Cette démarche est transposable à d’autres sites contaminés où les résultats peuvent être 
confirmés ou précisés par des analyses ponctuelles. 
Les concentrations des références données pour les eaux potables sont basées sur des 
considérations sanitaires.  Elles varient selon le pays (Tableau IV.2). 
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Tableau IV.2 : Concentration de références (µg/l) recommandée pour les métaux dans 
les eaux potables 
Métal OMS (2006) USEPA (1986) 
Norvège 
(1987) 
Norme 
tunisienne 
NT-0914 
As 10 50 10 - 
Cd 3 5 1 5 
Cr - 50 10 50 
Cu 1300 1300 100 - 
Hg - 3 0.05 - 
Pb 10 20 5 50 
Zn 3000 - 300 5000 
 
II.2. Devenir des métaux passés en solution 
Le passage en solution des métaux favorise leur dispersion dans l’environnement vers les sols, 
la végétation et l’eau. Cependant, des mécanismes de précipitation, d’échange et 
d’adsorption peuvent limiter leur mobilité. 
En effet, les conditions oxydantes et la présence des ions carbonates  favorisent la 
précipitation de minéraux secondaires métallifères. D’autre part, les sols et les sédiments 
contiennent de nombreux sites de rétention des espèces métalliques, comme des sites à 
charges permanentes, présents notamment dans les phyllosilicates. La rétention pouvant être 
réversible, tous les éléments métalliques retenus sur un sol ou un sédiment sont 
potentiellement remobilisables, lors du changement d’un paramètre physico-chimique 
(Leleyter et Baraud, 2005). Les principaux changements sont: (1) l’acidification du milieu, car 
la baisse du pH favorisera à la fois la dissolution des précipités et également la désorption, (2) 
le changement des conditions d’oxydo-réduction, car une baisse de l’oxygène dissous peut 
provoquer une dissolution (partielle ou complète) des hydroxydes et donc un relargage des 
métaux qui y étaient associés par adsorption ou coprécipitation, (3) l’augmentation de la force 
ionique, qui a pour effet d’accroître la solubilité des métaux. 
 
Les eaux de ruissellement sur des sols contaminés peuvent transporter de grandes quantités de 
métaux vers les lacs et les rivières sous forme particulaire ou dissoute. 
Les métaux lourds dans les eaux ont une spéciation variable en fonction des variations des 
paramètres physico-chimiques. Certains paramètres comme le pH et la teneur en humus 
affectent la spéciation des métaux et par conséquent leur toxicité.  
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Le temps de résidence des eaux dans les cours d’eau et les rivières varie entre quelques jours à 
quelques semaines. Par conséquent les métaux sous forme dissoute ou colloïdale peuvent être 
transportés sur de longues distances dans les rivières, ainsi une augmentation ponctuelle des 
concentrations des métaux dans une rivière peut affecter considérablement l’écosystème sur 
de longues distances à partir du point de l’introduction de la contamination. 
Pour les lacs, suivant leurs dimensions, le temps de résidence des eaux est de l’ordre de 
plusieurs mois à plusieurs années. Les métaux sont susceptibles de migrer de la colonne d’eau 
vers les sédiments par sédimentation des particules sur lesquels les métaux ont été adsorbés.  
Les eaux profondes sont protégées par les couches sus-jacentes, et ont un pH alcalin. Leur 
contenu en métaux est alors  plus faible que celui des eaux de surface ceci est lié à la faible 
solubilité des hydroxydes métalliques à pH neutre à alcalin.  
Les sédiments des eaux douces sont les receveurs des métaux lourds contenus dans les eaux. 
Ceci améliore la qualité de l’eau et protège les organismes qui y vivent mais dégrade la 
qualité des sédiments et les rend défavorable pour les espèces benthiques. 
 
II.3. Contrôle de la composition de la solution par les minéraux et effet de la 
salinité sur la concentration des ions en solution  
La modélisation géochimique que nous effectuerons sera basée sur des réactions de 
dissolution-précipitation. Ces réactions  contrôlent la composition de la solution par les 
minéraux.  
L’équilibre minéral –solution est gouverné par la loi d’action de masse. Elle fait intervenir le 
la constante d’équilibre K de la réaction de dissolution/précipitation et l’activité des ions en 
solutions. 
Prenons l’exemple de la calcite dont la réaction de dissociation en solution est la suivante  
CaCO3   '  Ca2+ + CO32- 
A l’équilibre et pour une température et pression données, la constante d’équilibre de 
l’équation s’écrit : 
 
 
Avec αi = γimi 
Où αi = activité de l’ion i. 
L’activité des phases minérales pures est égale à 1. Ainsi, [CaCO3] = α CaCO3 =1 
mi = concentration de l’ion i 
-2
3C
2Ca
3CaCO
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O
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α
+
=
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γi est le coefficient d’activité de l’ion i. Il traduit les interactions entre l’espèce i et les autres 
constituants du système.  
Dans le cas d’une solution dont la force ionique I vaut 0,5 (~30g/l de NaCl) on utilise la loi de 
Debye-Hückel qui est : 
IBa1
IAz -  )log(
i
i
i
2
+=γ  
zi est sa charge ; 
A et B sont des constantes qui ne dépendent que de la température ;  
ai est un paramètre représentant la taille de l’ion i en solution ; 
 
 
Au-delà de 0,5 mol/L pour la force ionique la formule devient celle de Debye-Huckel étendu : 
Ibi
2
++=γ IBa1
IAz -  )log(
i
i
i  
Pour un log K constant (αi constants), si la force ionique I de la solution augmente, le 
coefficient d’activité γi ionique doit diminuer et les concentrations mi des ions en solutions 
augmentent. 
Ainsi, les concentrations des espèces en solution contrôlées par des équilibres chimiques sont 
plus grandes lorsque la force ionique (salinité) augmente. 
 
III. Méthodologie 
III.1. Mise en œuvre de la prédiction de la composition des solutions en interaction 
avec les déchets miniers de Jebel Ressas  
La spéciation aqueuse des éléments chimiques ainsi que les indices de saturation (SI) de la 
solution vis-à-vis des différentes espèces minérales sont calculés avec le code PhreeqcI pour 
Windows version 2.15.0 écrit par David L. Parkhurst et C.A.J. Appelo (1999). Il est diffusé 
par  United States Geological Survey  et le code source est disponible et gratuit sur internet à 
l’adresse http://wwwbrr.cr.usgs.gov/projects/GWC_coupled/phreeqc/index.html. 
Pour une phase solide donnée, l’indice de saturation SI est défini comme le rapport du produit 
d’activité ionique (IAP) par le produit de solubilité (K). 
SI = IAP / K 
L’état de saturation d’une solution est directement déduit du logarithme de SI : 
- si log SI > 0, la solution est sursaturée et la phase minérale est susceptible de précipiter, 
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- si log SI = 0, la solution est à l’équilibre avec la phase minérale considérée, les 
concentrations des espèces en solution sont contrôlées par cette phase minérale, 
- si log SI <0, la solution est sous-saturée et la phase minérale est susceptible de s’y dissoudre. 
Les données thermodynamiques sont appelées à partir du fichier « llnl.dat » qui représente la  
base de données la plus complète délivrée avec le code. 
Principe de la prédiction 
La modélisation géochimique est utilisée comme outil de prédiction de l’évolution d’un 
système d’interaction eau/roche. A partir d’une minéralogie initiale et d’une composition 
chimique de fluide initial, elle donne l’évolution chimique de la solution aqueuse et de 
l’assemblage minéralogique en équilibre avec cette solution. La modélisation permet de tester 
l’influence de certains paramètres physico-chimiques sur l’évolution du système. Dans le cas 
du devenir des déchets miniers de Jebel Ressas, la modélisation géochimique permet de 
préciser les mécanismes qui contrôlent la mobilité des métaux en solution et d’évaluer les 
concentrations maximales en métaux dans les eaux de drainage sous contrôle de la 
précipitation de phases minérales porteuses de métaux.  
 
III.2. Conditions initiales à la modélisation 
Les conditions initiales pour la modélisation sont les suivantes :  
-  Le volume de solution est fixé à 1L et toutes les dissolutions et précipitations de minéraux 
secondaires sont modélisées par rapport à ce volume de solution, 
-  La température est constante et vaut 25°C, 
-  Les réactions se déroulent sous la pression atmosphérique et dans un milieu oxydant. 
- La nature et la proportion des phases minérales observées dans les déchets de laverie est une 
donnée d’entrée de la modélisation (Tableau IV.3). Le paramètre SI permettra de différencier 
parmi ces phases minérales, celles qui sont réactives vis-à vis des eaux de drainage et celles 
qui contrôlent les concentrations maximales de métaux en solution. 
- Seules les phases minérales pures sont considérées. La modélisation a été simplifiée en 
considérant uniquement les minéraux sulfurés, carbonatés et silicatés ainsi que les 
mécanismes de dissolution-précipitation à partir de phases minérales pures. Les phases 
cadmifères ne seront pas considérées car Cd ne forme pas de phase minérale pure dans les 
déchets miniers de Jebel Ressas.  Les solutions solides ne sont pas intégrées dans cette 
modélisation (voir exemple dans Annexe 1). 
-  La modélisation utilise la base de données la plus complète llnl.dat. Elle contient des 
données thermodynamiques pour tous les minéraux observés dans les déchets à l’exception de 
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l’hémimorphite (Zn4 Si2O7(OH)2 H2O). Nous avons donc implémenté la banque de données 
avec le logK de dissolution de l’hémimorphite à 25°C en nous basant sur le travail de McPhail 
et al (2006). Ces auteurs ont déterminé expérimentalement  les logK de la réaction  à 50 et à 
80°C: 
Hémimorphite + 8H+ Î 4Zn2+ + 2SiO2  + 6H2O        
-  Nous avons extrapolé ces données à 25°C en nous basant sur la relation linéaire entre logK 
et l’inverse de la température (1/T) et obtenu la valeur de logK = 23,66 à 25°C.  
La base de données llnl.dat implémentée a été utilisée pour tous les scenarios modélisés. 
La modélisation ne peut intégrer l’hémimorphite que s’il y a de la silice en solution. A défaut 
de concentration mesurée dans les eaux de drainage, nous considérons que la dissolution de 
l’environnement carbonaté (carbonates + quartz) est congruente et que la quantité de silice en 
solution est directement proportionnelle à celle de calcite dissoute. 
- La cinétique chimique des réactions de dissolution-précipitation et les mécanismes 
d’adsorption-désorption n’ont pas été pris en compte. 
 
III.3. Scenarios modélisés  
Nous proposons trois scenarios pour déterminer les concentrations maximales de métaux dans 
trois différents cas possibles sur le site en question.  
Rappelons que nous avons distingué deux types de déchets. Un déchet oxydé où les minéraux 
sulfurés sont quasiment absent. Un déchet où les sulfures sont les principaux porteurs de 
métaux avec une matrice calcique.  
Ainsi nous proposons deux scenarios pour modéliser la réaction des minéraux de chaque type 
de déchet avec l’eau. Le troisième scénario aura pour objectif de tester l’évolution des 
concentrations des métaux quand la salinité de l’eau augmente à l’occasion de dissolution du 
sel triasique ou un mélange avec des eaux plus salées. 
Pour chaque scénario, on calculera les indices de saturation des phases minérales secondaires 
et les concentrations maximales des métaux dissous. 
Dans ce qui suit, nous allons chercher l’effet de la dissolution des sulfures contenus dans les 
déchets sur l’évolution chimique du déchet lui-même et sur celle des eaux percolantes et de 
drainage. Les précipitations météoriques sont considérées être l’origine des eaux de drainage, 
la composition chimique initiale de la solution est une eau pure à 25°C soumise à la pression 
atmosphérique.  
Dans la modélisation les minéraux secondaires sont autorisés pour précipiter lorsque leur 
valeur de SI est positive. Arbitrairement un minéral qui n’est pas observé dans les déchets 
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sera interdit de précipitation dans la modélisation afin de ne pas biaiser le calcul des 
concentrations maximales en métaux par le contrôle d’une phase minérale exotique. Pour 
représenter l’évolution possible des eaux de drainages, quatre scénarios sont proposés qui 
testent l’influence de l’environnement carbonaté sur l’évolution des déchets. Le scénario 1 se 
rapporte aux déchets miniers des terrils DI et DIII ou il n’y a pas de sulfures mais des phases 
métallifères oxydées. Les scénarios 2 et 3 se rapportent aux déchets miniers du terril DII ou 
des sulfures sont encore présents. 
Dans le scenario 1, nous considérons la dissolution des minéraux d’oxydation observés dans 
les terrils DI et DIII. 
Dans le scenario 2, dans une eau de drainage en équilibre avec l’environnement carbonaté, 
on simule la dissolution des sulfures.  
Dans le scénario 3, on reprend le scenario 2 et on teste l’influence de la salinité sur la teneur 
maximale des eaux de drainage en métaux.  
Dans les trois scenarios nous utiliserons un assemblage molaire qui respecte les proportions 
molaires relatives de chaque sulfure observé dans les déchets (Tableau IV.3). A partir de cet 
assemblage nous simulerons la dissolution d’un nombre de µmoles progressivement croissant. 
 
Tableau IV.3 : Proportion molaires des minéraux dans les déchets de laverie 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
% molaire Minéral Formule chimique 
Déchets oxydés Déchets sulfurés 
Calcite CaCO3 87,12 93,83 
Cérusite PbCO3  0,97 - 
Oxy-hydroxides de 
Fe 
- 0,89 - 
Hémimorphite Zn4 Si2O7(OH)2 
H2O 
2,56 - 
Smithsonite ZnCO3 0,22 - 
Hydrozincite Zn5(CO3)2(OH)6 0,12 - 
Dolomite    CaMg(CO3)2  1,41 1,53 
Quartz SiO2 3,7 1,16 
Barytine BaSO4 0,11 - 
Célestite SrSO4 0,11 - 
Gypse CaSO4 - 0,09 
Strontianite SrCO3 0,25 - 
Pyrite FeS2 - 0,18 
Sphalérite ZnS - 3,17 
Galène PbS - 0,04 
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IV. Prédiction de la dynamique des métaux dans les eaux de drainage des déchets et 
dans les eaux naturelles 
IV.1. Dynamique des métaux dans les eaux de drainage des terrils de déchets 
 
Scenario 1 : Dissolution des déchets oxydés 
Les minéraux des déchets des terrils DI et DIII à leur état actuel sont mis en solution  pour 
calculer les indices de saturation des espèces susceptibles de se former ainsi qui les 
concentrations maximales de Pb et Zn libérées en solution aqueuse. 
Réaction des minéraux oxydés dans l’eau 
Le tableau IV.4 donne les quantités de minéraux qui ont été dissoutes dans l’eau en respectant 
leurs proportions relatives dans les déchets. 7 assemblages minéraux sont obtenus en 
dissolvant 10, 100, 1000, 2000, 3000, 4000 et 5000 µmoles de déchets.  
Tableau IV.4 : Quantités de minéraux mis en réaction dans chaque assemblage 
Quantités de déchets dissoutes  
dans 1 litre d’eau (µmol) 10 100 1000 2000 3000 4000 5000 
Assemblage N° 1 2 3 4 5 6 7 
Calcite (µmol) 8,71 87,12 871,20 1742,4 2613,6 3484,8 4356,0 
Quartz (µmol) 0,37 3,70 37,00 74,00 111,00 148,00 185,00 
Cérusite (µmol) 0,10 0,97 9,70 19,40 29,10 38,80 48,50 
Smithsonite (µmol) 0,02 0,22 2,20 4,40 6,60 8,80 11,00 
Hydrozincite (µmol) 0,01 0,12 1,20 2,40 3,60 4,80 6,00 
Hémimorphite (µmol) 0,26 2,56 25,60 51,20 76,80 102,40 128,00 
Dolomite (µmol) 0,14 1,41 14,10 28,20 42,30 56,40 70,50 
Barytine (µmol) 0,01 0,11 1,10 2,20 3,30 4,40 5,50 
Célestine (µmol) 0,01 0,11 1,10 2,20 3,30 4,40 5,50 
Strontianite (µmol) 0,03 0,25 2,50 5,00 7,50 10,00 12,50 
Fe(OH)3 (µmol) 0,09 0,89 8,90 17,80 26,70 35,60 44,50 
 
La précipitation n’est pas autorisée et pour chacun des 7 assemblages nous calculons les log 
des indices de saturation (log SI) des minéraux mis en solution. De plus nous intégrons à cette 
liste l’hydrocerusite qui pourrait aussi être présente dans ce contexte  (Tableau IV.5 et Figure 
IV.1).  
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Tableau IV.5 : Résultats obtenus suite à la simulation de la mise en réactions des 
minéraux des déchets DI et DIII 
Assemblage 
Déchets 
dissouts 
(µmoles) 
pH 
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g 
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1 10 8,97 -1,50 -2,40 8,92 -3,28 -1,32 -2,98 
2 100 9,80 2,74 3,47 15,13 -2,07 0,11 -0,31 
3 1000 10,30 5,98 8,70 20,52 -0,95 1,23 1,62 
4 2000 10,38 6,94 10,37 22,19 -0,56 1,58 2,06 
5 3000 10,40 7,49 11,39 23,19 -0,31 1,79 2,29 
6 4000 10,41 7,88 12,13 23,92 -0,12 1,94 2,45 
7 5000 10,41 8,17 12,72 24,49 0,03 2,06 2,57 
 
 
 
Figure IV.1 : Evolution des indices de saturation des minéraux suite à la mise en 
réaction des minéraux des déchets oxydés avec l’eau de pluie 
 
Le pH de l’eau pure étant de 7 passe à 8,97 suite à la dissolution de 10 µmole de déchets. Le 
pH continue à augmenter avec la quantité de déchet dissoute pour se stabiliser à 10,4 à partir 
de 3000 µmoles. La nature à dominante carbonatée des minéraux dissouts est responsable de 
la basicité du pH. 
    70
Les indices de saturation de tous les minéraux tendent à l’augmentation, à l’exception de 
l’hémimorphite qui est sursaturée dès les plus faibles quantités de déchets dissoutes, les autres 
minéraux n’atteignent la saturation qu’à différents niveau de la réaction de dissolution : 
- L’hydrozincite atteint sa saturation à partir de 30 µmoles dissoute de l’assemblage minéral.  
- La cérusite atteint sa saturation à partir de 90 µmoles dissoutes de l’assemblage minéral soit 
à 0,87 µmole de cérusite initiale dissoute.  
- La calcite atteint sa saturation à partir de 1400 µmoles dissoutes de l’assemblage minéral 
soit à 121,97 µmole de calcite initiale dissoute.  
- La smithsonite atteint sa saturation à partir de 4800 µmoles dissoutes de l’assemblage 
minéral.  
 
Résultats à l’équilibre des minéraux secondaires avec l’eau 
Pour obtenir les concentrations maximales des métaux en solution, l’équilibre des minéraux 
secondaires avec l’eau est imposé autrement dit la précipitation est permise pour permettre le 
contrôle de la composition de la solution par les minéraux qui précipitent (Tableau IV.6 et 
Figure IV.2). Les concentrations maximales de Pb et Zn en solution sont calculées pour deux 
états d’équilibre :  
Equilibre 1: comprenant l’eau avec les minéraux observés réellement sur le terrain : calcite, 
cérusite, smithsonite, hydrozincite et hémimorphite, 
Equilibre 2: comprenant l’eau avec les minéraux observés sur le terrain  auxquels nous 
ajoutons l’hydrocérusite qui est une phase susceptible de précipiter mais qu’on n’a pas 
observée. 
 
Tableau IV.6 : Concentrations maximales de Pb et Zn en solution suite à la dissolution 
des minéraux oxydés et comparaison aux normes de l’OMS  
équilibre 1 équilibre 2 
Concentration (µg/l) Concentration (µg/l) 
quantité de 
déchets 
dissouts 
(µmol) Pb Zn Pb Zn 
10 20 1,00 20 1,00 
100 161 0,20 25 0,20 
1000 123 0,06 21 0,06 
2000 99 0,04 18 0,04 
3000 83 0,03 16 0,03 
4000 72 0,03 15 0,03 
5000 65 0,03 15 0,03 
Norme  10 3000 10 3000 
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Figure IV.2 : Concentrations maximales de Pb et Zn en solution suite à la dissolution des 
minéraux oxydés 
 
 
Dans les deux états d’équilibre l’hémimorphite contrôle le Zn en solution à des concentrations 
ne dépassant pas 1µg/l.  
Pb en solution est contrôlé par la cérusite dans le premier équilibre et sa concentration 
maximale est de 161 µg/l. Dans le deuxième équilibre où la précipitation de l’hydrocérusite 
est permise la concentration maximale de Pb est de 25 µg/l. Elle est donc contrôlée par ce 
minéral. La diminution de la concentration de Pb par rapport à l’équilibre 1 provient du fait 
qu’une mole d’hydrocérusite nécessite 3 moles de Pb et 2 moles de CO3-. Etant donné 
l’abondance des carbonates dans la solution en équilibre avec la calcite, la précipitation de ce 
minéral est favorisée.  
2 H2O + 2 HCO3- + 3 Pb2+ Î Pb3(CO3)2(OH)2 + 4 H+ 
Dans ce scenario 1, les concentrations de métaux en solution tendent à la diminution quand 
les quantités de déchets dissoutes augmentent car la saturation de la solution avec les phases 
plombifères et zincifères est plus rapidement atteinte en raison de l’abondance des ions 
carbonates et du silicium provenant de la dissolution de la calcite et du quartz, phases 
majeures dans ces déchets. 
 
Scenario 2 : Dissolution des sulfures dans une eau en équilibre avec la calcite 
Dans le scenario 2, nous considérons que l’eau atteint l’équilibre avec la calcite et nous 
permettons aux phases secondaires observées sur le terrain (hydrozincite, hémimorphite, 
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smithsonite, cérusite et gypse) de précipiter si la solution devient sursaturée. Dans cette 
modélisation on n’a pas permis la précipitation de l’hydrocérusite du fait que ce minéral n’a 
pas été observé dans les déchets d’une part, et qu’il empêche la précipitation de la cérusite 
dont la présence a bien été mise en évidence d’autre part. 
Le calcul sera réalisé avec des quantités croissantes de sulfures correspondant aux quantités 
contenues dans  100, 500, 1000, 1500, 2000 et 2500 µmol de déchets. Le tableau IV.7 
présente les quantités relatives des différents minéraux dans chaque assemblage  en respectant 
leur pourcentage molaire dans les déchets. La quantité de quartz est maintenue fixe à 1,16 
µmole pour permettre aux autres phases zincifères de précipiter et pour limiter le contrôle des 
concentrations de Zn par l’hémimorphite.  
 
Les concentrations des minéraux sont calculées dans l’eau en équilibre avec les phases 
minérales secondaires : hémimorphite, smithsonite, hydrozincite, cérusite, hydrocérusite et 
calcite en permettant à ces phases de précipiter s’ils atteignent la saturation dans la solution. 
 
Les quantités de déchets mis en solution sont choisies de façon à ce qu’elles soient suffisantes  
pour permettre d’atteindre l’équilibre avec les différentes phases considérées et calculer les 
concentrations métalliques maximales en solution contrôlées par ces équilibres.  
 
Tableau IV.7 : Quantités de minéraux mis en réaction 
Assemblage 1 2 3 4 5 6 
Quantités de déchets dissoutes  
dans 1 litre d’eau (µmol) 100 500 1000 1500 2000 2500 
sphalérite (µmol) 3,17 15,85 31,7 47,55 63,4 79,25 
galène (µmol) 0,04 0,2 0,4 0,6 0,8 1 
pyrite (µmol) 0,18 0,9 1,8 2,7 3,6 4,5 
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La dissolution de la calcite libère des ions carbonates dont la concentration augmente de 84 à 
143 µmol ce qui favorise la précipitation des carbonates de Pb et Zn en réduisant la 
concentration de ces deux métaux dans la solution.  
 
En présence de silicium dans la solution, l’hémimorphite précipite en premier lieu et contrôle 
les concentrations de Zn en solution. Quand l’apport de Zn en solution est suffisant, 
l’hydrozincite commence à précipiter à partir de 4,75 µmoles de sphalérite dissoute, tandis 
que la smithsonite reste sous-saturée.  
L’hydrocérusite atteint l’équilibre pour 0,11 µmoles de galène dissoutes alors que  le log SI de 
la cérusite reste négatif.  
 
Les résultats de la modélisation montrent que hydrozincite et hydrocérusite sont les deux 
minéraux carbonatées qui devraient précipiter suite à l’altération des sulfures (Tableau IV.8). 
Toutefois, la smithsonite et la cérusite ont été également observées dans les déchets.  
 
Tableau IV.8 : Indices de saturation des minéraux secondaires dans une solution en 
équilibre avec la calcite 
Quantités 
de sulfures 
dissoutes 
(µmol /l) 
pH log SI Hydrocérusite 
log SI 
Hydrozincite 
log SI 
Hémimorphite 
log SI 
Smithsonite 
log SI 
Cérusite 
log SI 
Gypse 
100 9,9 -1,37 -12,65 0,00 -5,30 -1,26 -4,94 
500 9,8 0,86 0,00 0,00 -2,70 -0,48 -4,21 
1000 9,7 1,91 0,00 0,00 -2,62 -0,09 -3,87 
1500 9,6 2,02 0,00 0,00 -2,53 0,00 -3,65 
2000 9,5 1,88 0,00 0,00 -2,44 0,00 -3,48 
2500 9,4 1,73 0,00 0,00 -2,36 0,00 -3,35 
 
 
Les concentrations maximales de Pb et e Zn sont respectivement de 83 et 132 µgL-1 (Figure 
IV.3). Pb est 8 fois plus élevé que la norme OMS contrairement à Zn qui est beaucoup plus 
faible. Les concentrations de métaux en solutions diminuent au delà de 1000 µmoles dissoutes 
de l’assemblage sulfuré sous l’effet du contrôle qu’exerce les minéraux secondaires 
(hydrozincite et cérusite) dont les quantités précipitées augmentent.  
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Figure IV.3 : Concentrations de Pb et Zn dans une solution aqueuse  en équilibre avec la 
calcite. 
 Des quantités croissantes de déchet ont été utilisées. Les normes sanitaires pour Pb et Zn sont représentées par 
les lignes droites. Les concentrations de Pb sont représentées par des losanges, celles de Zn par des carrées. 
 
 
IV.2. Dynamique des métaux dans les eaux naturelles loin des déchets : cas de 
l’augmentation de la salinité 
Le scenario 3 considère les mêmes conditions initiales du scenario 2 à savoir la mise en 
réaction des sulfures dans une eau en équilibre avec la calcite et contenant 1,16 µmole de 
silicium. La quantité de minéraux mis en réaction correspond à celle qui se trouve dans 1500 
µmoles de déchets. Cette quantité a été choisie parce que d’après le scenario précédent elle 
permet d’avoir un état d’équilibre de la solution avec la majorité des minéraux secondaires 
qui contrôlent les concentrations de Pb et Zn en dissouts. 
Les quantités de sulfures mis en réaction sont données dans le tableau IV.10. 
 
Tableau IV.9 : Quantités de minéraux mises en réaction 
Quantités de déchets dissoutes  
dans 1 litre d’eau (µmol) 1500 
sphalérite (µmol) 47,55 
galène (µmol) 0,6 
pyrite (µmol) 2,7 
 
    75
Les conditions ci-dessus ont servi à la simulation à quatre valeurs de salinités 
différentes correspondantes à différents type d’environnement: 0 g/l, 2g/l (eau de rivière), 35 
g/l (eau de mer) et 58 g/l (eau lagunaire ou lacustre)  
 
Tableau IV.10 : Résultats de la simulation du scénario 3 
Salinité 
(g/l) 
Force 
ionique I 
(mol/l) 
pH γPb2+ γZn2+ Pb (µg/l) Zn (µg/l) 
0 0,001 9,6 0,955 0,956 84 105 
2 0,035 9,7 0,743 0,758 101 119 
35 0,576 9,9 0,493 0,550 124 181 
58 0,939 9,9 0,460 0,526 124 215 
 
 
Figure VI.4: Concentration de Pb et Zn suite à la dissolution des sulfures des déchets 
dans des eaux de salinité croissantes 
Les normes sanitaires pour Pb et Zn sont représentées par les lignes droites. Les concentrations de Pb sont 
représentées par des losanges, celles de Zn par des carrées. 
 
Le pH passe de 9,6 à 9,9 suite à l’augmentation de la quantité de calcite dissoute pour 
maintenir l’équilibre de la solution.  
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Les indices de saturations des minéraux secondaires (smithsonite, cérusite et hydrocérusite) 
montent des légères diminutions.  L’hémimorphite et l’hydrozincite gardent l’équilibre avec 
la solution (Figure VI.5). Ceci explique l’augmentation des concentrations des métaux en 
solution (figure VI.4). Toutefois, cette augmentation reste sans effet significatif sachant que 
même si la salinité augmente d’un facteur 2, les concentrations de métaux n’augmentent pas 
autant.  
 
Figure VI.5 : Indices de saturation des minéraux secondaires suite à la dissolution des 
sulfures des déchets dans des eaux de salinité croissantes 
V. Conclusion 
La modélisation géochimique avec le code Phreeqc a intégré des phases pures de sulfures, 
silicates et carbonates, en conditions atmosphériques. Les résultats  confirment en partie les 
observations minéralogiques. En effet, la simulation de la dissolution de la galène et de la 
sphalérite dans une eau contenant du silicium et équilibrée avec la calcite favorise la 
formation de l’hémimorphite et des carbonates hydroxylés (hydrozincite et hydrocerusite). Ce 
type de carbonate et les carbonates simples (cérusite et smithsonite) n’arrivent à être en 
équilibre dans la même solution pour des considérations de cinétique chimique qui à pH 
basique favorise la précipitation des carbonates hydroxylées. En revenche, l’étude 
minéralogique des déchets a montré la présence conjointe de la smithsonite à l’hydrozincite 
mais l’hydrocérusite n’a pas été identifiée. Seule la cérusite serait la phase carbonatée 
plombifère présente dans ces déchets. 
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En l’absence d’analyses chimiques des eaux de drainage, la modélisation a permis le calcul 
des concentrations de Pb et de Zn dans une solution où coexistent les minéraux observé dans 
les déchets avec l’hydrocérusite pour un autre cas. Les concentrations obtenues varient entre 
15 et 161 µg/L pour Pb et entre 0,03 et 1 µg/l pour Zn. Ainsi, il n’y que Pb qui dépasse les 
normes de concentrations dans les eaux potables données par l’OMS jusqu’à 16 fois.  
 
Dans un contexte carbonaté similaire (site de Sentein en France), Brunel (2005) indique des 
concentrations en Pb et en Zn varient respectivement entre 0,1 et 21,2 µg/l et entre 34 et 169  
µg/l analysées dans des drainages miniers neutres. Ces concentrations sont comparables à nos 
valeurs malgré les différences qui seraient liées aux proportions des minéraux à l’état 
d’équilibre au moment de l’échantillonnage.  
Par contre, dans le cas d’un drainage minier acide les concentrations sont beaucoup plus 
élevées. Romero et al (2007) indique, dans des eaux de pH entre 1,9 et 4,4, les intervalles de 
concentrations suivants : Zn (36,7–2435 mg/1) et Pb (<0,01–0,6 mg/1). 
 
L’influence de l’augmentation de la force ionique de l’eau a été testée dans ce même contexte. 
Le but été de prédire les concentrations maximales dans un environnement plus salé, à 
l’occasion d’un mélange avec les eaux naturelles (exemple eaux marines), ou d’une 
dissolution des sels du trias salifère fréquent dans le nord de la Tunisie. Les minéraux 
secondaires montrent des légères diminutions quand la salinité passent de 0 à 58 g/l. par 
conséquent, les concentrations de Pb et Zn augmentent mais pas de la même ampleur que la 
salinité. Pour 1500 µg/l de déchets mis en réaction, Pb passe de 85 à 124 µg/l alors que Zn 
double de 105 à 215 µg/l entre les deux extrêmes de salinité. Ainsi, le passage en solution des 
métaux reste toujours très limité par présence des carbonates. 
Quelque soit la salinité des eaux, l’environnement carbonaté exerce une limitation du passage 
en solution des métaux en les figeant dans les phases minérales solides. Les concentrations 
des métaux sont très faibles par rapport à celle dans un drainage minier acide. Les 
concentrations de Zn de plusieurs ordres de grandeurs inférieures aux normes de l’OMS 
(1987). Par conséquent les concentrations de Cd doivent également être très faible puisqu’il 
ces deux éléments sont liés aux même minéraux. Seul Pb atteint des concentrations dépassent 
largement les normes de l’OMS (1987). Cependant étant donné le faible débit (drainage 
intermittent au moment des pluies), la dilution naturelle permettrait de ne pas craindre de 
contamination importante des cours d’eau et des nappes dans le voisinage des déchets.  
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En conclusion, l’évolution minéralogique et géochimique, des déchets miniers (oxydés ou 
sulfurés) de Jebel Ressas, est contrôlée par les carbonates en plus de l’hémimorphite qui 
contrôle fortement les concentrations de Zn. Ces phases fixent les métaux par précipitation 
sous forme de minéraux stables en conditions oxydantes et génèrent des drainages miniers 
neutres peu concentrés en métaux solubles et pouvant être dilué à la rencontre du réseau 
hydrographique. Par conséquent, l’altération chimique de ces déchets ne pose pas de risque de 
contamination des eaux et des sols par Pb, Zn et Cd. 
Si, comme il a été montré, la mobilisation des métaux par altération chimique des déchets est 
négligeable, le transfert des métaux par érosion mécanique peut devenir un mécanisme 
efficace. En particulier, à l’occasion de pluies torrentielles, des grandes quantités de déchets 
pourront être démantelées et transportées par voie hydrique. Le transport éolien est également 
possible et efficace dans ce climat semi-aride. L’érosion est d’autant plus facilitée que la 
granulométrie des particules de déchets est fine. Les particules métallifères pourront ainsi être 
directement ingérées par l’homme ou avoir un impact sur des milieux ou les conditions 
physico-chimiques sont favorables à leur mobilité. 
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Chapitre V : Transfert hydrique particulaire de la contamination métallique     
I. Introduction  
Le climat méditerranéen est globalement caractérisé par des précipitations limitées, toutefois 
la variabilité saisonnière et annuelle des précipitations est importante avec l’occurrence de 
pluies torrentielles à la fin de la saison sèche notamment entre septembre et novembre 
(Martinez-Casanovas et al., 2002). Ces événements pluvieux sont brefs mais favorisent 
l’érosion hydrique liée à la forte énergie cinétique de l’eau. 
Le bassin méditerranéen a fait l’objet de plusieurs études sur l’érosion hydrique afin de mettre 
en œuvre de nouvelles techniques de quantification de la charge solide des rivières et de la 
perte de sols notamment avec l’équation universelle de la perte des sols établie par 
Wischmeier et Smith, 1978 (Ben Cheikha et Gueddari, 2008, et autres), ainsi que pour étudier 
l’effet de la cohésion, du couvert végétal et de l’occupation des sols sur leur exposition à 
l’érosion hydrique (Poesen et Hooke, 1997 ; Martinez-casanovas, 1998, Cerda, 1994 ; Chisci, 
1994, Porta, 1994 ; Pastor et Castro, 1995). 
 
Sous ces conditions climatiques méditerranéennes, les déchets miniers abandonnés dans la 
nature, sont aussi très vulnérables face à l’érosion hydrique. Leur faible granulométrie et 
cohésion les rendent particulièrement fragiles sous l’action des pluies torrentielles. Au cours 
des années, ces déchets déposés en terrils soutenues par des digues généralement redressés, 
perdent progressivement leur stabilité et peuvent s’effondrer.  
Suivant l’énergie de l’eau et la morphologie du terrain, les quantités de déchets démantelées 
des terrils sont transportées dans les ravines pour rejoindre les cours d’eau ou bien pour se 
déposer sur les sols plus ou moins loin des lieux de stockage.  
 
En Tunisie, plusieurs travaux de recherches sur la contamination métallique des sols et des 
sédiments par les déchets miniers ont traité cet aspect de contamination avec : 
- des approches analytiques prospectives en menant des suivis le long des cours d’eau et des 
dans les sols pour évaluer leur contenu en métaux, identifier les phases minérales  porteuses et 
étudier la dynamiques des métaux dans ces environnements (Boussen, 2010, Sbei, 2007, 
Chakroun et al., 2006). 
- des approches rétrospectives basées sur les techniques d’analyse de l’imagerie spatiale qui 
permet la détection des minéraux métallifères issues de déchets miniers et dispersé aux 
environs de sites miniers (eg. Mezned et al., 2006 et Gannouni et al., 2009).  
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Le site de Jebel Ressas avec les terrils de déchets entreposés au pied du flanc ouest du massif 
soumis aux conditions climatiques méditerranéennes, apparait dans un contexte climatique et 
géographique qui peut favoriser la dispersion des déchets vers les sols agricoles  avoisinants. 
La plaine de Mornag est drainée par l’oued Meliane qui se déverse dans le Golfe de Tunis. Ce 
dernier reçoit les apports de son affluent de la rive droite, oued El Hma. Les apports hydriques 
de ces deux cours d’eau sont contrôlés par deux barrages de stockage. De ce fait le débit de 
l’eau est tributaire des apports des bassins intermédiaires et éventuellement des volumes 
déversés ou évacués volontairement lors des crues. Les résultats des travaux menés dans la 
partie aval de la plaine montrent la présence d’une contamination par des métaux lourds 
(Mezned et al., 2006). En effet, au niveau du bassin aval de l’oued Hma, les déchets miniers 
du site de Jebel Ressas pourraient être érodées et les particules transportées jusqu’à ce cours 
d’eau par ruissellement le long des petites ravines lors des évènements pluvieux intenses. 
 
Dans ce chapitre, nous développons une méthode de caractérisation rapide et facilement 
reproductible du transport des particules de déchets depuis les terrils vers les sols.  Cette 
méthode se base sur la cartographie des facteurs morphologiques contrôlant l’érosion.   
 
La démarche adoptée consiste à reconstituer le relief avec un modèle numérique de terrain de 
haute résolution, puis en déduire le réseau hydrographique et les zones de dépressions. Les  
ravines connectant les terrils aux dépressions mettent en évidences des zones privilégiées 
d’accumulation des particules contaminées dans les sols. Cette cartographie intègre également 
le facteur anthropique qui influence la dynamique naturelle de l’érosion hydrique par la 
présence de constructions, des chemins et des monticules au tour des parcelles de terrain. Elle 
aboutit à la construction d’une carte d’aléa lié au transfert hydrique particulaire, à savoir une 
cartographie des zones potentiellement contaminées par les particules métallifères provenant 
de l’érosion des terrils et constituant donc un danger. 
 
II. Méthodologie 
        II.1. Observations in situ 
Il s’agit de noter pendant le beau-temps et au moment d’un événement pluvieux torrentiel  des 
observations de l’état du terrain :  
- figures de d’érosion sur les déchets et les sols  
- observation des différents cours d’eaux possibles pouvant connecter les déchets aux 
sols et à Oued Hma. 
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- Chercher les zones d’accumulations des eaux dans les sols  
Ces observations permettent de délimiter dans l’espace un secteur d’intérêt sur lequel on 
modélisera l’aléa de dispersion de la contamination par voie hydrique particulaire.  
 
II.2. Construction de la carte du transfert hydrique particulaire  
 
Notre objectif n’étant pas la quantification des déchets érodés, nous n’utilisons pas l'équation 
universelle de perte des sols, mais nous nous basons sur la morphologie détaillée du terrain 
qui est déterminante pour la compréhension de l'ensemble des cheminements préférentiels de 
l'eau. Elle permet également de déterminer la répartition, la forme et la connectivité entre les 
terrils (source de la contamination) et les dépressions (récepteurs de la contamination).  
- Construction du Modèle Numérique de Terrain (MNT) : 
Le MNT est une grille raster régulière de valeurs d’altitude (Z) à la surface d’un terrain.  
Sur le site de Jebel Ressas, un  MNT de résolution  3m, est construit en utilisant le logiciel 
ENVI avec des photoaériennes à recouvrement stéréoscopiques de l’année 1998.  
La méthode de production du MNT est basée sur une procédure de corrélation automatique 
sur les comptes numériques des pixels de plusieurs images stéréoscopiques (Kraus et 
Waldhäusl, 1998). Cette technique permet de retrouver les points homologues entre les 
diverses images et ainsi de calculer, pour chaque pixel, l'altitude en ce point. Cette méthode 
nécessite deux ou plusieurs clichés stéréoscopiques se recouvrant sur la zone d'étude, ainsi 
qu'un certain nombre de points de calage, bien répartis et connus en (X, Y, Z). Les points de 
calage ont été introduits à partir d’une image satellite SPOT du site. 
- extraction de la carte du réseau hydrographique : le réseau hydrographique théorique est 
calculé à partir du MNT avec le logiciel ILWIS. La méthode se base sur le suivi du 
ruissellement naturel des eaux entraînées par la gravité et guidées par la topographie. 
Les directions d’écoulement de l’eau en chaque pixel sont déterminées à partir des valeurs 
altimétriques du MNT, sachant que l’eau emprunte le chemin défini par la ligne de plus 
grande pente. Ainsi, les cellules se déversent les unes dans les autres en fonction de la pente 
locale, et le chemin de ruissellement est tracé. 
- carte des dépressions : elle est obtenue par la simulation d’un remplissage par l’eau ou 
« inondation », jusqu’à la côte de 80m, qui comble les zones basses du terrain connectés aux 
rigoles drainant les terrils de déchet.  
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- carte des facteurs anthropiques : Les constructions qui peuvent agir sur le circuit naturel 
de l’eau comme les murs et les routes sont digitalisés à partir de la carte topographique puis 
superposés au MNT.  
 
La carte d’aléa du transfert hydrique particulaire des déchets est obtenue en combinant ces 
trois cartes au MNT ce qui permettra de visualiser les zones d’érosion sur les terrils, les 
ravines  dans les sols qui conduisent les particules de déchets vers les zones dépôt à plus 
faible altitude et liées à l’atténuation de la pente.  
 
II.3. Analyses de Pb, Zn et Cd dans les sols agricoles et les sédiments de Oued Hma 
II.3.1. Echantillonnage 
Les échantillons de sol dans la parcelle agricole concernée par le ruissellement à partir de 
terril DIII sont prélevés suivant un transect (Figure V.1) dont le choix répond aux points 
suivants : 
- perpendiculaire à la ligne de pente qui est la direction du transfert hydrique particulaire  
- transversalement à la plus importante dépression identifiée par modélisation et par les 
observations de terrain, dans laquelle peut avoir lié l’accumulation de la contamination. 
Les points sont choisis de façon à pouvoir déterminer les limites de la zone d’accumulation de 
la contamination pour pouvoir comparer aux résultats du modèle et des analyses chimiques. 
L’échantillon Ch est prélevé sur le chemin qui passe devant le terril DI pour déterminer s’il y 
a un cheminement de la contamination depuis le DI par cette voie vers les terrains agricoles.  
Il est à noter la présence d’une clôture qui détourne le circuit naturel de l’eau vers le chemin. 
Huit échantillons de sol d’environ 1,5 kg ont été prélevés à la surface du sol (premières 
dizaines de centimètres) dans des sacs en plastiques. 
 
D’autre part, pour savoir si la contamination est capable d’atteindre Oued Hma, deux 
échantillons de sédiments superficiels dans Oued Hma ont été prélevés. L’échantillon Sd1 est 
prélevé à l’aval des terrils de déchets, Sd 2 est prélevé à l’amont des déchets (Figure V.1). La 
masse de chacun est d’environ 1,5 kg. 
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Figure V.1 : Points d’échantillonnage dans les sols 
S1 à S10 sont des échantillons de sols prélevés suivant un transect. Ch est un échantillon de sol prélevé sur un 
chemin passant à coté des terrils DI et DII 
 
Figure V.2 : Points d’échantillonnage des sédiments dans Oued Hma 
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II.3.2. Préparation 
Au laboratoire, les échantillons sont séchés à l’air libre, puis tamisés à 2 mm pour enlever la 
fraction graveleuse. Ensuite ils ont été homogénéisés et quartés pour obtenir une fraction 
représentative pour les analyses.  
Cette fraction a été finement broyée avec un mortier en agate et conservée dans des piluliers 
en polypropylène. 
 
II.3.3. Analyses chimiques 
Les échantillons de sols et de sédiments ont été analysés pour leur concentration en Pb, Zn et 
Cd au laboratoire ALS Minerals. 
Le solide a subi une attaque acide totale à chaud (quatre acides), ensuite la solution  a été 
analysée par ICP-MS. 
 
 
III. Résultats 
III.1. Description de l’action érosive de l’eau sur les déchets et de leur transport 
Les bordures des terrils, témoignent d’une érosion hydrique poussée avec développement de 
ravines,  écoulement de l’eau en micro-cascade, entrainement des particules de déchets vers la 
base des terrils et des effondrements localisés de déchets. 
A la surface des terrils, les ravines se forment et se propagent dans des zones de faible 
cohésion, et montrent un écoulement de l’eau à l’ouest des terrils vers les terrains agricoles.  
 
Figure V.3 : Surface ravinée du terril DII dans les zones de faible cohésion 
Au pied des talus du terril DII, la cohésion est faible mais le terrain est plat, les ravines sont peu profondes et peu 
nombreuses 
 Le terril DII est très perturbé par des creusements par des engins qui prélèvent des grandes 
quantités de déchets pour utilisation à l’extérieur du site ce qui crée des zones instables en 
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forme de falaises. Soumis à l’action de l’eau depuis plusieurs décennies, même les parties 
consolidées du terril, se fissurent progressivement et finissent par s’effondrer en blocs.  
     
Figure V.4 : Aspect de la surface du terril DII après l’enlèvement d’importante quantité 
de déchets par les engins 
 
 
Figure V.5 : Instabilité et fragilisation du terril DII suite à l’effondrement de blocs de 
déchets 
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Vue l’inclinaison générale de la topographie du site vers l’ouest, les particules de déchets 
érodées par l’eau doivent circuler vers les terrains agricoles de la plaine de Mornag pour 
rejoindre Oued Hma.  
Ce site est particulièrement caractérisé par un contraste très prononcé de la pente entre le 
massif qui est très redressé (80°) et la plaine.  
Les observations sur le terrain, la carte topographique et les images Google Earth confirment 
le fait que le réseau hydrographique entre les déchets et Oued Hma est très peu étendu et 
incisé. Seulement quelque ruisseaux intermittents existent et assurent le transfert des 
particules des déchets érodés. Le ruissellement loin des déchets est, de ce fait, très limité et la 
matière érodée devrait se concentrer sur des terrains proches des terrils. 
En Avril 2009, on a eu l’occasion d’être sur le terrain quand une pluie torrentielle à eu lieu. 
On a remarqué que : 
- à la surface de DIII, l’eau stagne sur la partie nord du terril pendant quelques semaines. Sur 
cette partie la perméabilité est très faible et la surface est légèrement en dépression. 
- du coté ouest du terril, des anciennes ravines sont réactivées et l’eau ruisselle 
perpendiculairement à la route et rejoint d’autres ravines sur les parcelles agricoles voisines. 
L’énergie de l’eau est rapidement affaiblie avec la diminution de la pente. 
Les images Google Earth du 31 août 2009 ont été prises tout de suite après un autre 
événement pluvieux violent. Sur ces images on voit clairement des déchets entrainés dans les 
quelques ravines réactivées et se déposant et traversant la route. 
En face de DI et DII les chemins de l’eau sont barrés par un long mur construit autour des 
terrains agricoles. La pente étant très faible, le chemin naturel de l’eau est facilement modifié 
par les actions humaines: murs, chemins entre et dans les parcelles de terrains, labour, haies et 
monticules.  
 
Ces observations in situ ont permis de localiser une zone affectée par l’érosion hydrique au 
niveau du terril DIII donnant lieu à un transport particulaire le long de rigoles vers une  zone 
de terrains agricoles à l’ouest du terril. En raison de ces observations la zone qui à été 
consacrée à l’étude présentée ci-dessous a été définie entre les terrils de Jebel Ressas à l’est et 
l’Oued Hma à l’ouest pour identifier un éventuel transport hydrique particulaire vers le cours 
d’eau drainant ce bassin versant.  
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Figure V.6 : Image Google Earth montrant les ravines d’érosion à partir du terril DIII 
Le déchet érodé est transporté vers les sols agricoles principalement par les quelques ravines qui sont réactivées pendant les épisodes pluvieux 
DIII 
Village 
Sols    agricoles 
Ruisseaux issus de DIII 
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Figure V.7 : Image Google Earth montrant les ravines d’érosion à partir des terrils DI et DII
Route DI 
Laverie 
Sols                agricoles 
Sens du ruissellement  
des eaux de drainage 
 des déchets 
DII 
Accumulation des déchets issus  
du terril DI au niveau de la route  
contre une clôture  Clôture 
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Figure V.8 : Photos montrant le ruissellement sur la route puis dans des ravines dans les 
oliveraies en face du terril DIII 
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III.2. Carte prédictive de l’aléa transfert hydrique 
Le MNT : Le MNT a été réalisé sur la zone depuis les terrils de Jebel Ressas à l’est jusqu’à 
l’Oued Hma à l’ouest. L’altitude du terrain est comprise entre 133 m du coté de la montagne 
et 59 m du coté de Oued Hma. Le MNT a été réalisé avec une résolution de 3m et est 
représenté en niveaux de gris. La couleur foncée correspond aux basses altitudes 
(Figure V.10). 
 
Figure V.9 : Modèle Numérique de Terrain de résolution 3m 
Morphologie plate du terrain entre les terrils de déchets et oued Hma avec un léger soulèvement au milieu ce qui 
forme une zone basse entre celui-ci et les terrils.  
 
 
 
  
Figure V.10 : Carte du réseau hydrographique et des zones basses calculée à partir du 
MNT 
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Figure V.11 : Carte des chemins et des séparations entre les parcelles de terrains  
 
Carte du réseau hydrographique  
Le MNT montre que l’écoulement se produit vers l’ouest depuis les terrils, en accord avec les 
observations in situ. Il ne fait pas apparaitre de cheminement de l’eau depuis les terrils jusqu’à 
l’Oued Hma. Il montre que la distance parcourue par l’eau de ruissellement depuis les terrils 
ne dépasse pas 600 m et s’arrête dans les terrains agricoles en raison de la présence d’un léger 
relief (Figure V.11). 
Carte de dépression  
La topographie plane des sols ne permet pas de montrer des dépressions à partir d’un MNT de 
3m de résolution. Toutefois on a mis en évidence une zone basse entre l’altitude 59 m  qui est 
la valeur la plus basse du MNT au niveau d’oued Hma, et la côte 80 m qui est la côte la plus 
basse  qui reçoit directement les eaux de ruissellement des terrils de déchets (Figure V.11). 
Carte des chemins et des séparations entre les parcelles de terrains 
Elle a été digitalisée à partir de la photo aérienne de 1998 (Figure V.12)  
Carte de  l’aléa transfert hydrique particulaire 
La carte de l’aléa lié au transfert hydrique particulaire obtenue par la combinaison des 
différentes données permet de mettre en évidence un transport par voie hydrique particulaire à 
une faible distance et une zone d’accumulation de la contamination délimitée d’une part par la 
topographie et d’autre part par les aménagements anthropiques (Figure V.13). Cependant, une 
zone un peu plus large a pu recevoir de la contamination avant la construction des murs 
autour des terrains agricoles.  
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Figure V.12 : Carte de  l’aléa transfert hydrique particulaire 
Zone la zone encerclée en violet est celle qui accumule préférentiellement les particules de déchets. Elle reçoit 
les déchets du terril DIII pas deux ravins (Figure V.6 et V.8) et elle est fermée à son Est par la topographie, par 
une haie au Nord et par un monticule qui borde la route à son SE. Elle est traversée longitudinalement par la 
partie du transect portant les échantillons S1 jusqu’à S7 (Figure V.1)  
III.3. Concentrations des métaux dans les sols et les sédiments 
La zone basse d’accumulation déduite du modèle est confirmée par les analyses des 
échantillons prélevés dans la parcelle agricole. 
Les concentrations varient entre 1,12 et 4,44% de Zn, 0,45 et 1,78% de Pb et 47 et 200 ppm 
de Cd (Tableau V.1 et Figure V.14).  Les concentrations sont maximales au point S6 situé au 
point le plus bas à une altitude de 79,4 m de la dépression.  
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Ces concentration dépassent les normes de concentrations dans les sols jusqu’à 148 fois pour 
Zn, 178 fois pour Pb et 100 fois pour Cd. Les concentrations minimales sont notés au point S1 
situé à l’extrémité nord du transect à une altitude de 80m.  
Tableau V.1 : Concentrations des métaux dans les échantillons de sols  
Sols  Zn (%)  Pb (%)  Cd (ppm) 
S1  1,120  0,450  47 
S2  1,580  0,670  69 
S3  1,690  0,660  72 
S4  1,370  0,550  60 
S5  3,590  1,380  169 
S6  4,440  1,780  200 
S7  2,350  0,910  100 
S8  1,520  0,574  61,5 
S9  0,669  0,249  27,1 
S10  0,695  0,265  27,9 
Ch  0,280  0,120  12 
Normes dans les 
sols (Baize, 1997)
0,030  0,010  2 
 
 
Figure V.13 : Concentrations des métaux dans échantillons de sols 
S1 à S10 transect en face du terril DIII et Ch prélevé sur un chemin passant devant DI et DII. 
 
Tableau V.2 : Concentrations des métaux dans les échantillons de sédiments 
Sédiments 
Pb 
ppm 
Zn 
ppm 
Cd 
ppm 
Sd1 62,3 221 0,92 
Sd2 8,4 54 0,12 
Seuils 
USEPA 127 520 3 
Zone de dépression 
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Le prélèvement à l’aval de l’oued montre des concentrations plus élevées que celui à l’amont 
mais les concentrations sont faibles et n’atteignent pas les seuils (Tableau V.2). Ces résultats 
montrent que la présence de déchets miniers dans le bassin versant a très peu d’impact sur les 
sédiments de l’Oued Hma.  Ces valeurs sont largement inférieurs aux seuil de l’USEPA pour 
lesquels un impact environnemental est observé. 
 
IV. Conclusion 
La topographie de la zone qui jouxte les déchets de laverie de Jebel Ressas limite le transport 
hydrique particulaire des métaux. De plus l’occupation des sols pour l’exploitation agricole 
avec la construction d’un mur autour de certaine parcelles proches des terrils DI et DII limite 
le transfert en piégeant les déchets érodés dans des surfaces très réduites soit au niveau de la 
route en contrebas à l’ouest des terrils DI et DII , soit dans une petite dépression façonnée à la 
fois par la topographie du terrain et par les haies et les monticules faits par l’homme pour 
délimiter les propriétés de terrain agricole. La carte d’aléa construite à partir du MNT en 
connectant les zones d’érosion, d’écoulement et de dépôt a permis de délimiter une zone 
potentielle d’accumulation de la contamination particulaire dans les terrains agricoles à 100 m 
à l’ouest du terril DIII et d’une superficie réduite d’environ 1,5 ha. 
Les analyses de Pb, Zn et Cd dans les sols confirment les résultats du modèle théorique du 
transfert particulaire que nous avons construit à partir du MNT. Les concentrations sont plus 
élevées au centre de la dépression (4,440 % Zn, 1,780 % Pb et 200 ppm Cd) par rapport aux 
bordures (1,120% Zn 0,450 % Pb et 47 ppm Cd).  
D’autre part les analyses des sédiments  de Oued Hma en amont et en aval des déchets 
montrent des concentration de Pb, Zn et Cd faibles aussi bien en amont qu’en aval du site de 
Jebel Ressas. On s’aperçoit toutefois d’une légère augmentation des concentrations en métaux 
dans le point de prélèvement à l’aval liée la présence des déchets miniers. Ces résultats 
confirment qu’il n’y a pas de transport  hydrique effectif depuis les terrils. Cette légère 
augmentation pourrait en revanche être liée au transfert éolien. 
  
 
 
 
 
 
 
CHAPITRE VI 
 
TRANSFERT EOLIEN DE LA 
CONTAMINATION METALLIQUE 
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Chapitre V : Transfert hydrique particulaire de la contamination métallique     
I. Introduction et problématique  
Dans les deux chapitres précédents nous avons démontré que le transfert de la contamination 
métallique est négligeable par passage en solution des métaux, et très limité dans l’espace par 
voie hydrique particulaire. Dans ce chapitre nous prospectons la contribution de la voie 
éolienne dans le transfert de la contamination.  
Sous  le climat méditerranéen de la zone d’étude, les particules porteuses de métaux sont 
susceptibles d’être soulevées par le vent, transportées puis déposées plus ou moins loin de la 
source. Ce processus peut générer une auréole de contamination de l’air des sols, des eaux et 
des lieux de vie de la population. 
 
Notre objectif est de déterminer l’extension potentielle de l’auréole de contamination ainsi 
que les concentrations de Pb, Zn et Cd dans l’air ainsi que le taux de poussières contaminées 
déposées. 
Ce chapitre vise aussi à développer une méthode pour l’étude du transfert éolien de particules 
métallifères depuis des déchets miniers qui reste jusqu’aujourd’hui très peu étudié.  
 
Pour cette partie nous nous basons sur deux approches : 
- Une approche indirecte basée sur la modélisation du transfert de la contamination avec un 
modèle de dispersion et de dépôt (FDM). La modélisation du transfert nécessite, parmi les 
données d’entrée, le flux d’émission qu’on déterminera également avec un modèle 
d’émission. Cette approche utilisera les données météorologiques enregistrées in situ durant 1 
mois de la saison estivale. Pour simplifier la modélisation une seule source sera considérée, 
constituée par le terril le plus important du site et situé en bordure du village (DIII). 
-  Une approche directe basée sur des mesures in situ des concentrations de Pb, Zn et Cd dans 
l’air et dans les poussières déposées en un point dans le village. 
Notre démarche consiste, dans un premier temps à étudier le transfert éolien pendant la saison 
estivale. Ce choix provient du fait que cette saison est caractérisée par l’absence des 
précipitations et par des hautes températures, ce qui constitue, en présence de vents forts, des 
conditions propices pour l’émission de poussières à partir des terrils de déchets.  
 
Cette partie permettra d’obtenir l’extension de la dispersion de la contamination sur le site 
avec un ordre de grandeur des concentrations des métaux dans l’air ainsi que dans les 
poussières déposées. 
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Les sols agricoles et population riveraine seront considérés comme les récepteurs de la 
contamination de première importance.  
 
Nous nous intéressons aux deux fractions d’aérosols inhalables: PM10 et PM2,5. Ce sont les 
fractions les plus communément documentées quant à leurs niveaux de concentration dans 
l’air ambiant qui sont réglementés et pour lesquels les études épidémiologiques ont mis en 
évidence des effets sur la santé  (Afsset, 2004). 
 
II. Généralités 
II.1. L’atmosphère terrestre  
L'atmosphère est l’enveloppe gazeuse qui entoure la terre. Elle est composée de différentes 
couches superposées (Figure VI.1). De haut en bas, on distingue  notamment : 
- la thermosphère 
- la mésosphère 
- la stratosphère 
- la troposphère  où on distingue :  
•  la couche libre, partie supérieure de la troposphère.  
• la couche limite atmosphérique (CLA), partie proche de la surface terrestre. Le sol y 
perturbe l’écoulement de l’air et donne naissance à une forte agitation appelée turbulence.  
 
 
 
Figure VI.1 : Les différentes couches de l’atmosphère terrestre 
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II.2. Le vent 
II. 2.1. Origine du vent 
Les 9/10èmes  de la masse de l’air atmosphérique sont situés à une altitude de moins  de 16 km, 
dans les basses couches atmosphériques. Au sein de ces couches, le déplacement des masses 
d’air, appelé vent, est le résultat de la mise à l’équilibre d’un ensemble de forces qui sont :  
  
•  Les forces de pression : ces forces génèrent les déplacements des masses d’air constituant le 
vent. Elles proviennent des différences locales de pression dues aux différences de 
température en fonction de la latitude, et des influences continentales et océaniques.  
•  La force de Coriolis : cette force est liée à la rotation de la Terre sur son axe. Elle n'est 
significative que pour les déplacements atmosphériques de haute altitude en raison de la 
faiblesse relative des autres forces en présence.  
•  Les forces de frottement : ces forces traduisent la friction turbulente de l’air sur le sol.  Elles 
sont déterminées par la topographie et par la rugosité de la surface du sol. 
 
II.2.2. Le vent dans la Couche Limite Atmosphérique (CLA) 
Dans la CLA les forces de frottement s’appliquent est induisent un comportement complexe 
des masses d’air.  
La CLA est la zone d’interactions  entre  l’atmosphère et la surface terrestre (Stull, 1988 et 
Garatt, 1992). La hauteur de la CLA varie dans le temps et dans l’espace en moyenne entre 
100 et 3000 mètres.  
 La CLA se divise en deux parties distinctes (Figure VI.2) : 
- La  couche d’Ekman est la partie supérieure de la CLA. Les masses d’air y subissent à la 
fois le frottement de l'air sur la surface terrestre, la stratification thermique de l'air et la force 
de Coriolis. Si l’altitude augmente, les forces de frottements deviennent négligeables devant  
la force de Coriolis. La direction du vent subit donc une rotation (vers l'est dans l’hémisphère 
Nord) et s’aligne à son sommet avec le vent géostrophique.  
- La couche de surface, de dix à quelques dizaines de mètres d’épaisseur, représente environ 
10 % de la CLA. La turbulence y est homogène, et la force de Coriolis négligeable devant les 
forces de frottement dues au sol. La direction du vent (composante horizontale de la vitesse) 
ne varie pas avec la hauteur alors que son intensité est proportionnelle au logarithme de 
l'altitude.  
La partie inférieure de la couche de surface est la sous-couche rugueuse est, directement en 
contact avec la surface terrestre. C'est une zone de mélange des sillages des obstacles 
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rencontrés par le vent. L’écoulement de l’air est fortement hétérogène et turbulent et les forces 
de frottement y sont prépondérantes. Son épaisseur (z0) définit la rugosité aérodynamique qui 
est  très variable en fonction de la nature du terrain (Marshall, 1971, Arya, 1975), de quelques 
millimètres en mer à quelques dizaines de mètres en zone urbaine.  
La rugosité aérodynamique est définie par comme étant la hauteur au dessus du sol à laquelle 
il convient d'admettre que le vent s'annule pour tenir compte de la présence des  aspérités. 
Plus généralement, cette rugosité caractérise l'influence globale de la  sous-couche rugueuse 
sur le vent.   
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure VI.2 : Représentation de la CLA en couches en fonction des forces dominantes  
 
Notre domaine d’application est la couche de surface. Au sein de  cette couche, les forces de 
frottement issues de l’écoulement  de  l’air sur la surface rugueuse impliquent une forte 
activité turbulente du fluide atmosphérique.  
 
II.2.3. La turbulence 
La turbulence peut être d’origine mécanique, générée  par le cisaillement et les obstacles 
(Voir paragraphe II.2.2.), ou d’origine thermique. 
La turbulence d'origine thermique est générée par les différences des vitesses de 
refroidissement des masses d’air ascendantes et le gradient adiabatique qui est le taux de 
z0 
0.001δ 
0.1δ 
   δ 
Vitesse du vent 
Altitude 
Vitesse moyenne 
Sous-couche rugueuse 
Couche de surface 
Couche d’Ekman 
Atmosphère libre 
Vent géostropique 
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décroissance de la température d'une masse d'air s'élevant adiabatiquement. L'atmosphère est 
instable si la température de l'air décroît plus vite avec l'altitude  que  le gradient adiabatique. 
Dans ce cas, les masses d'air qui s'élèvent se refroidissent moins vite que le milieu 
environnant et ont tendance à continuer leur ascension, tandis  qu'elles  sont remplacées, près 
du sol par des masses d'air  froides  issues des couches supérieures. Cet état est source de 
turbulence. Dans le cas contraire l’atmosphère est dite stable et la turbulence est atténuée. 
Enfin l’atmosphère est dite neutre quand le gradient adiabatique est égal au taux de 
décroissance de la température de l'air avec  l’altitude. Dans ce cas la turbulence mécanique 
devient prépondérante.  
 
II.3. Les aérosols   
Retenons que l'atmosphère se décompose en trois groupes : les molécules d'air sec et les gaz 
permanents, le contenu en eau et les aérosols. 
- L’air, principalement concentré dans la troposphère, est composé essentiellement d'azote et 
d'oxygène. L'air propre et sec est constitué de 78 % d'azote,  21 % d'oxygène, 1 %  d'argon, et 
de 0,33 % de dioxyde de carbone.  
- L’eau, à l’état de vapeur qui détermine l’humidité de l’atmosphère 
- Les aérosols  
 
II.3.1. Définition des aérosols 
Les aérosols sont les particules solides ou liquides en suspension dans l’air. On les distingue 
de la phase condensée de l’eau atmosphérique (cristaux de glace ou de pluie). 
Les aérosols dans la troposphère peuvent  avoir comme origines, l’érosion éolienne des 
surfaces, l’émission anthropogénique et les réactions chimiques se déroulant dans 
l’atmosphère. 
L’érosion éolienne constitue le principal facteur de production de l’aérosol minéral. La 
formation et l’augmentation des concentrations d’aérosol dans l’atmosphère peuvent affecter 
la qualité de l’air du fait que ces derniers sont capables de réduire la visibilité, de poser un 
danger pour les animaux et les humains suite à l’inhalation, et d’affecter le climat aux échelles 
régionale et globale.  
 
II.3.2. Caractéristiques des aérosols  
- Composition chimique : la composition chimique des aérosols varie en fonction de leur 
origine et peut évoluer à travers les réactions qui peuvent se dérouler dans l’atmosphère. Les 
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aérosols peuvent être organiques provenant surtout de la combustion fossile et de la biomasse 
ou minéraux provenant de l’érosion éolienne des surfaces et du dégagement des fumées 
industrielles (Sportisse, 2008). 
- Taille : La taille est une caractéristique très importante des aérosols parce qu’elle détermine 
leur temps de résidence dans l’atmosphère, leurs effets sur la diffusion de la lumière et leur 
dépôt dans l’appareil respiratoire après leur inhalation. La taille des aérosols varie de quelques 
nm à quelques dizaines de µm. On désigne par PMx les aérosols dont le diamètre 
aérodynamique est inférieur ou égal à x µm. Le diamètre aérodynamique est par définition le 
diamètre d’une sphère de masse volumique 1 g/cm3 (masse volumique de l’eau) qui aurait une 
vitesse de chute égale à celle de la particule. Pour les plus petites particules, la déviation est 
faible par rapport au diamètre réel (Sportisse, 2008). 
Les aérosols sont classés selon leur granulométrie (Figure 3) comme suit (Godish, 1997):  
- Les particules fines : elles ont un diamètre <1 µm. ces particules regroupent : 
* Les particules de taille inférieure à 0.08µm formées par nucléation et par 
condensation de gaz 
* les particules de taille comprise entre 0.1 et 1 µm formées par accumulation de 
nucléi. 
 
- Les particules grossières : elles ont un diamètre > 1µm et elles regroupent les 
particules désertiques, volcaniques et urbaines et elles sont issus de processus 
mécaniques.  
Ce travail s’intéresse à cette dernière classe d’aérosols générée mécaniquement par érosion 
éolienne du terril de déchets de laverie et plus particulièrement aux aérosols totaux (TPM : 
Total Particulate Matter), les PM10 et les PM2.5 qui sont les classes d’aérosols faisant l’objet 
des réglementations et des normes. 
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Figure VI.3 : Classes de tailles des aérosols (USEPA, 1995 EPA/600/AP-95/001c, in 
Godish, 1997) 
II.4. Erosion éolienne de la surface du sol et la production de l’aérosol minéral 
L’érosion éolienne est le processus de mouvement des particules de la surface du sol par la 
force du vent.  
II.4.1. Bases physiques de la mise en mouvement des particules de la surface par 
le vent 
Le mouvement de particules amorcé par le vent est contrôlé par les forces agissant sur eux. 
Pour une particule au repos, ces forces sont le poids P, les forces de cohésion interparticulaire 
Fc et la force de soulèvement du vent Fs et la force de friction du vent à la surface Ff. Les 
premières dépendent de la taille des grains, les dernières dépendent du transfert de l'énergie 
éolienne à la surface érodable (Figure VI.4) (Kardous 2005).  
 
  
 
 
 
 
 
 
Figure VI.4 : Représentation des forces appliquées à une particule sphérique soumise à 
l’action du vent (Kardous 2005 d’après Greeley et Iversen 1985). 
Fc : forces de cohésion interparticulaire, Fs force de soulèvement du vent, Ff force de friction du vent à la surface  
Vent 
P 
Fc Fc Ff 
Fs 
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L’ensemble de ces forces décrites ci-dessus détermine la vitesse de friction seuil du vent 
nécessaire pour amorcer le mouvement des particules. 
En effet, l’écoulement du vent à la surface est accompagné d’un frottement de l’air contre la 
surface, représenté par la contrainte tangentielle T (kg/m².s) (figure 4). Suite à ce frottement, 
la vitesse du vent se trouve freinée et on définit la vitesse de friction du vent U*(m/s) en 
fonction de la masse volumique de l’air ρ (kg/m3): 
U* = (T/ρ)1/2    
La vitesse de friction seuil est Ut* est la vitesse de friction minimale à partir de laquelle le 
mouvement des particules est amorcé et l’érosion éolienne  a lieu. 
 
A partir des mesures effectuées aussi bien au laboratoire (O’Loughlin et Annambhotla, 1969 ; 
Alfaro, 1994) que sur le terrain (Arya et Shipman, 1981 ; Pendergrass et Arya, 1984), il a été 
montré que le profil vertical de la vitesse du vent est logarithmique (Figure VI.5) : 
 
0
*
ln
k
UU(z)
z
z
=  
 
 
Figure VI 5 : Représentation de l’effet du sol sur l’écoulement de l’air (Alfaro, 1997).  
 
Le profil de la vitesse du vent est donné par la composante horizontale de la vitesse à 
différentes altitudes z 
 
II.4.2. Modes de mouvements des particules 
Trois modes majeurs de mouvement de grains sont définis (Figure VI.6): le rampement, la 
saltation et la suspension (Bagnold, 1941). 
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Figure VI.6 : Modes de mouvements des particules suite à l’érosion éolienne (Greeley et 
Iversen, 1985 modifiée). 
 
 
- Le rampement 
Les particules trop grandes (> 2000 µm) ou trop lourdes pour être soulevées roulent et 
rampent le long de la surface. Le total de la matière en mouvement est localisé près de la 
surface dans le niveau de saltation. Quand les particules roulent, elles frottent contre la 
surface et libèrent d’autres particules. Ce mode de transport ne constitue qu’entre 5 et 25% du 
transport total lors d’un événement éolien.  
- La saltation 
Les particules en saltation sont directement mises en mouvement par les forces 
aérodynamiques. Leurs tailles sont comprises entre 60 et 2000 µm. Elles sont capables d'être 
soulevés de la surface à une hauteur de quelques dizaines de centimètres. La hauteur 
maximale de la couche de saltation est de l’ordre de 1 m (Marticorena et Bergametti, 1995). 
Ce mode de mouvement constitue le principal processus de l’érosion éolienne. Les particules 
en saltation suivent des trajectoires distinctes sous l’effet de la force motrice du vent et de la 
gravité. Elles sont entraînées dans l’atmosphère dans un flux vertical ascendant et leur vitesse 
horizontale augmente. Ensuite, sous l’effet de la gravité, ils retournent à la surface et 
percutent la surface avec un angle faible. Cet impact libère de nouvelles particules dans l’air 
(Chane kon et al., 2007).  
- La suspension 
Les particules les plus fines (< 60µm), sont assez petites pour être transportées en suspension 
vers le haut par des remous turbulents, parfois très loin des sources (Marticorena et 
Bergametti, 1995). Généralement,  le vent à lui  seul ne peut pas mettre directement les fines 
particules en suspension dans l’air étant donnée la forte cohésion qui relie ces particules (Shao 
et al 1993). Toutefois, les fines particules sont mises en suspension suite à la collision des 
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particules en saltation avec la surface érodable. Leur énergie cinétique est suffisante pour 
réaliser ce processus (Chane kon et al., 2007). 
 
Le flux d’érosion se partage entre flux horizontal et flux vertical : le flux horizontal 
représente la masse de particules traversant par unité de temps une surface verticale, 
perpendiculaire au sens de l’écoulement, de hauteur infinie et de largeur unitaire. Il est 
essentiellement constitué par les particules mobilisables en reptation et en saltation. Le flux 
vertical, représente la masse de particules fines produites par unité de surface horizontale et 
par unité de temps. Il concerne les particules mises en suspension qui arrivent à s’extraire du 
flux horizontal (Kardous, 2005). 
 
- Dépôt des particules 
Les particules se redéposent à la surface par voie humide quand elles sont entraînées par les 
précipitations, ou par voie sèche quand elles sont entraînées par la gravité sous l’effet de leur 
propre poids, ou par la diffusion turbulente (Shao, 2008) qui agite les particules et les rabat à 
la surface où elles seront retenues par adsorption ou par impaction.  
Ainsi, la vitesse du dépôt des particules est influencée par leur taille. En effet, la vitesse de 
dépôt des particules assez grossières pour vaincre la diffusion turbulente, est égale à leur 
vitesse de chute par gravité. Par contre, la vitesse de dépôt des particules fines est différente 
de leur vitesse de dépôt gravitaire (Winges, 1992).   
 
II.4.3. Paramètres influençant l’érosion éolienne 
On a vu précédemment que la vitesse de friction du vent à la surface est le moteur de l’érosion 
éolienne. Cette vitesse est fortement influencée par les caractéristiques de la surface 
notamment la rugosité qui dissipe une partie de l’énergie éolienne, et la cohésion entre les 
particules. En effet, la cohésion peut augmenter avec l’humidité de la surface, la faible 
granulométrie et la minéralogie. 
               
III. Etat de l’art sur les méthodes d’estimation directe et indirecte de l’émission, du 
transport et du dépôt 
III.1. Méthodes de l’estimation de l’émission 
Le flux d’émission est un paramètre très important pour l’estimation du transport et du dépôt 
des poussières. Notons que le flux d’émission de particules dans l’atmosphère est représenté 
par le flux vertical puisque ce sont les particules fines qui seront transportées loin de la 
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source. Le flux horizontal est formé de particules en saltation qui bombardent la surface pour 
libérer les particules fines. En effet, le mouvement des particules fines n'est pas amorcé 
directement par la friction du vent sur la surface érodable, mais exige le processus de 
bombardement pour dissocier les agrégats et produire les particules de poussières qui seront 
mises en suspension (Gillette, 1979,  Gomes et al., 1990, Shao et al., 1993). 
 Le flux de poussières émises à partir d’une source pourrait être déterminé soit directement 
avec des mesures sur le terrain, soit par modélisation avec des codes de calculs. 
 
III.1.1. Méthodes de mesures directes de l’émission 
III.1.1.1. Les souffleries 
La compréhension de l’érosion éolienne et des relations entre les flux d’émission et la vitesse 
de friction du vent ont commencé avec des expériences en soufflerie sous des conditions 
contrôlées. Ces expériences peuvent se dérouler aussi bien au laboratoire que sur le terrain 
avec des souffleries portables dans le but de travailler dans des conditions de surface réelles 
pour comprendre l’influence de ces conditions naturelles sur l’érosion. 
L’équipement consiste en un tunnel suffisamment long et large pour permettre la saltation. A 
l’un des bouts du tunnel, il y a un générateur d’un flux de vent de vitesse contrôlable. 
A l’autre bout, un dispositif est mis en place pour collecter les poussières émises à différentes 
hauteurs (Shao et al., 2008).  
 
III.1.1.2. Les pièges à sable           
Les pièges à sables servent pour quantifier le flux de saltation. Ils peuvent être de type et de 
dimensions variables. Les uns sont actifs, équipés de pompes qui assurent un flux d’air 
entrant. Les poussières sont retenues sur des filtres de faible porosité (<2µm). Les autres sont 
passifs et collectent les poussières entraînées simplement par le flux de vent entrant. Leurs 
filtres ont une porosité >40µm (Shao et al., 2008). 
 
III.1.2. Méthodes de modélisation de l’émission 
 
Les premières investigations sur l’érosion éolienne ont commencé avec le travail de Bagnold 
(1941) qui a été concentré sur la physique des mouvements des grains de sables avec le vent. 
Plus tard, plusieurs études ont eu pour objectif, le développement de modèles de 
quantification de l’émission de poussières suite à l’érosion éolienne. Ces modèles sont 
largement utilisés pour la modélisation de l’émission dans les régions désertiques et dans les 
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terrains agricoles situés en climat aride et semi-aride. Le flux d’émission est représenté par le 
flux vertical de poussières constitué de particules fines capables d’être transportées loin de la 
source.  
 
Certains modèles sont simples (Gilette et Passi, 1988, Uno et al., 2001, Lin et al., 2007, Shao, 
2000, Yin et al 2007) et donnent le flux vertical de poussières (F) en g/m²/s en fonction de la 
vitesse de friction U* (m/s) sous la forme :  
F = f(U*n) 
La relation entre F et U*  est déterminée en se basant sur des expériences en souffleries 
menées en différents types de terrains (désert, terrains agricoles, sites de constructions, etc…). 
Ces modèles sont par conséquent pointus sur des cas particuliers et ne peuvent pas êtres 
généralisés. 
 
D’autres modèles sont avancés et basés sur la physique de l’érosion éolienne et sur les 
caractéristiques de la surface érodée (Marticorena et Bergametti, 1995, Shao et al., 1996, 
Alfaro et al., 1997, Shao, 2004)  
Ces modèles comprennent deux paramètrisations essentielles : l’une pour le flux horizontal G 
(flux de saltation) et l’autre pour le flux vertical F (flux d’émission). Il est important d’insister 
ici sur le fait que les grains de sables mis en saltation par le vent sont à l’origine du flux 
d’émission. Sous l’effet du simple choc ou par le sandblasting qui désagrège les particules 
fines de la surface. Ainsi, les deux flux sont reliés avec une fonction de la forme : 
F = α G 
 
- Le flux d’émission (F) 
Sachant que l’émission est constituée notamment de particules fines et en se basant sur des 
données expérimentales du rapport (F/G), Gillette (1979) et Marticorena et Bergametti (1995) 
proposent que α soit une fonction de la teneur d’argiles (%) dans le sol. 
 
F = G [0.01 exp(0.308 ηc – 13.82)] 
 
D’autre part, et dans un contexte où la surface du sol présente des forces de cohésion, Alfaro 
et al (1997) proposent que α soit une fonction du rapport des énergies de cohésion dans le sol 
et l’énergie cinétique des grains de sable qui percutent la surface. 
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F = G [(π/6) ρp β pidp di3/ei] 
 
Où : 
ρp est la densité des particules 
β est une constante de proportionnalité 
pidp est la fraction de l’énergie cinétique libérée par la classe de taille dp pour libérer les 
aérosols du mode i 
di est masse de diamètre médian des aérosols du mode i 
ei énergie de cohésion entres les aérosols du mode i 
le flux total est obtenu en intégrant tout les flux résultant de toutes les classes de diamètres 
des particules du sol, ensuite en faisant la somme sur toutes les classes d’aérosols 
 
- Le flux horizontal (G) 
Le flux horizontal représente la masse de particules traversant par unité de temps une surface 
verticale, perpendiculaire au sens de l’écoulement, de hauteur infinie et de largeur unitaire. Il 
est essentiellement constitué par les particules mobilisables en reptation et en saltation. 
Le modèle de Marticorena et Bergametti (1995) est un parmi les modèles les plus connus et 
utilisés.  
Le flux horizontal (G) de chaque diamètre (dp) de particules est exprimé en fonction de la 
vitesse de friction, la vitesse de friction seuil du vent et la proportion de la surface érodable 
donnée par l’expression : 
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Le flux horizontal total est calculé en intégrant la distribution précédente sur toute la gamme 
de diamètres de particules  étudiées : 
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où : 
E est la proportion de surface érodable de la surface totale,  
R = [Ut* (dp, z0, z0s)/U*] rapport de la vitesse de friction seuil et de la vitesse de friction du 
vent.  
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C = 2,61 est une constante de proportionnalité déterminée à partir d'expériences en soufflerie 
(White, 1979). Cette valeur a été confirmée par les résultats des expériences de Greeley et al 
(1994). 
ρa est la densité de l’air  
g est la force de la pesanteur 
dp est le diamètre des particules 
Srel Surface relative occupée par la surface basale des grains de diamètres Dp 
U* est la vitesse de friction du vent. Cette variable dépend de la vitesse du vent mesurée in-
situ et des caractéristiques de la surface notamment la rugosité aérodynamique z0 et de la 
rugosité lisse z0s. 
Ainsi les principaux paramètres d’entrée au modèle physique de l’émission 
- La granulométrie de la source d’émission 
- Les données météorologiques du site 
- La rugosité (z0) de la surface de la source 
 
U* dépend aussi d’autres caractéristiques de la surface du sol : texture, humidité, présence de 
croûtes et d’éléments non érodable (végétation, cailloux…). Ces facteurs sont hétérogènes 
dans l’espace et peuvent varier lentement au cours du temps. Certains paramètres peuvent 
varier au cours du processus de l’érosion comme la granulométrie à la surface qui peut 
devenir de plus en plus grande quand les particules fines sont transportées par le vent. Ainsi, 
la rugosité aérodynamique augmente quand les agrégats non érodables émergent à la surface 
du sol.  
Les effets de la surface sont tenus en compte pour le calcul de la vitesse de friction seuil avec 
l’approche suivante : 
 
U*t (dp ; z0, w, s, c, …) = U*t(dp) f(z0) f(w) f(s) f(c)… 
 
U*t (dp) est la vitesse de friction seuil pour des particules de sable de taille dp dans un sol 
idéal ; sec sans éléments non érodables et non encroûté. Dans ce cas U*t est fonction 
uniquement de la taille des grains. Les multiplicateurs f(z0), f(w), f(s) et f(c) sont des 
fonctions de correction liés respectivement à la densité λ des éléments non érodables, à 
l’humidité (w), à la concentration des sels (s) et la présence de croûte (c) à la surface.  
Toutes ces fonctions de correction doivent avoir des valeurs ≥ 1, par conséquent, U*t(dp) est 
la valeur minimale de U*t (dp ; z0, w, s, c, …). 
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Je rappelle que ces modèles physiques ont été conçus et validés pour l’érosion éolienne dans 
les déserts et les sols agricoles sous un climat aride à semi-aride. Dans la littérature, le travail 
de Chane Kon et al (2007) est le seul travail qui a été mené sur la quantification de l’émission 
de poussières à partir de terrils de déchets miniers. Ce travail consiste au développement d’un 
modèle basé sur le schéma de saltation de Marticoréna et Bergametti (1995) et sur le schéma 
du flux vertical de Lu et Shao (1999). Le modèle permet l’estimation d’un flux d’émission 
horaire compte tenu de la turbulence du vent avec une fonction de densité  de probabilité qui 
décrit les fluctuations de la vitesse du vent. Ce travail a été validé avec des résultats 
d’expériences en soufflerie et sur le terrain. Il montre ainsi que les modèles développés pour 
les déserts et les terrains agricoles sont valables aussi pour les déchets industriels minéraux 
dont les particules peuvent avoir des caractéristiques (sphéricité et densité) différentes de 
celles des particules désertiques (quartz).   
 
La majorité des travaux portants sur l’érosion éolienne des terrils de stockage de matériau 
granulaires et des déchets miniers s’intéresse à l’influence de la forme du terril sur 
l’écoulement de l’air et sur les quantités de poussières émises (Torano et al., 2009 ; Turpin et 
Harion 2009 ; Badr et Harion, 2005 et 2007). Ceci dans le but de trouver la géométrie 
optimale permettant de minimiser l’émission de poussières. Ces travaux utilisent 
généralement les modèles et les facteurs d’émission donnés dans les rapports de l’USEPA tel 
que USEPA (1995). Dans ces modèles, les paramètres de surface et leurs effets sur la 
physique de l’érosion ne sont pas exhaustivement pris en compte et subissent plusieurs 
approximations. Aussi, les taux d’émission fournis sont des moyennes journalières ou 
annuelles et ne traduisent pas convenablement l’effet intermittent et bref de l’érosion 
éolienne. 
 
Par rapport à cet état de l’art, nous sommes situé dans le cas d’une source d’émission de 
géométrie irrégulière et avec une surface qui n’est pas parfaitement plate ni homogène. Ainsi 
le mieux serait d’adopter un modèle physique en y intégrant toutes les caractéristiques de 
surface qu’on peut acquérir dans la limite du temps accordé pour ce travail de thèse. 
 
III.2. Méthodes d’estimation du transport et du dépôt 
Une fois émises, les poussières peuvent être transportées par le vent à des distances variables  
plus au moins loin de la source avant d’être déposées. 
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La compréhension de ces processus est d’une grande importance pour des applications dans 
différents domaines. En particulier, la concentration des particules fines est un parmi les 
indicateurs de la qualité de l’air qui permettent de prospecter le risque pour la santé humaine. 
 
III.2.1. Méthodes de mesure directes du transport et du dépôt 
III.2.1.1. Mesure des concentrations de poussières dans l’air 
Les collecteurs d’aérosols sont largement utilisés pour mesurer les concentrations de 
particules en suspension dans l’air. Ces instruments sont équipés de pompes pour aspirer l’air, 
de débitmètres, de compteur pour afficher le nombre de m3 d’air filtré, de têtes de coupure 
permettant la séparation granulométrique des aérosols. 
L’air entre par la tête de coupure dont la forme génère un mouvement tourbillonnaire à 
l’intérieur. Les forces centrifuges projettent les particules fines, de taille inférieure au seuil de 
coupure,  contre la paroi de la tête de coupure alors que les grosses particules restent au centre 
de la tête de coupure et se déposent sur un support couvert de graisse. Les particules fines sont 
acheminées dans une conduite vers le filtre en téflon ou elles sont piégées.  
A la fin de la période de prélèvement, le filtre est enlevé du collecteur, et est pesé pour 
déterminer la masse d’aérosol. Connaissant le volume d’air filtré, la concentration d’aérosols 
dans l’air peut être calculée.  
 
III.2.1.2. Mesure des taux de dépôt des particules                           
Le dépôt de poussières sur une surface est affecté notamment par les propriétés de la surface, 
la vitesse du vent et la concentration d’aérosol dans l’air. Dans les expérimentations en 
souffleries, une méthode utile pour l’étude du processus de dépôt consiste à utiliser des 
surfaces qui imitent les surfaces naturelles et qui présentent l’avantage d’être facilement 
installées et utilisées. Différents types de surfaces ont été testé comme, l’eau, le verre, du 
papier humide, des surfaces collantes, de la graisse, des surfaces en métal, en plastique, en 
verre ou en marbre (Sow et al., 2006). 
Toutefois, pour des études de dépôt à plus long terme sur le terrain, l’utilisation de ces 
surfaces devient difficile et des collecteurs de poussières déposées sont utilisés. Ces 
collecteurs sont variables, de simples bassines aux matériels spécifiques. Jusqu’à maintenant 
il n’existe pas de collecteur standard pour les poussières déposées car leur efficacité reste 
limitée en fonction de la taille des particules, de la vitesse du vent et de la configuration du 
collecteur. Deux types de collecteurs sont le plus souvent utilisés : Marble Dust Collector 
(Goossens, 2006) et Inverted Frisbee Collector (Hall et al., 1994). Goossens (2006) a testé 
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l’efficacité des ces deux collecteurs en comparant leur données à celles obtenues avec une 
surface d’eau, considérée comme une référence, et il a conclu qu’ils sous-estiment le dépôt 
d’au moins 50%. 
 
III.2.2. Méthodes de prédiction du transport et du dépôt 
Les modèles de dispersion les plus utilisés et qui sont bien validés sont liés aux 
polluants gazeux. Selon la taille des particules, ces modèles peuvent ou ne peuvent pas être 
adaptés pour la dispersion particulaire (Abdul-Wahab, 2006). 
Actuellement, Industrial Source Complex model (ISC), CALPUFF et Fugitive Dust Model 
(FDM) sont appropriés pour modéliser les émissions de poussières fugitives. De plus, il y a 
quelques modèles de trajectoire de particule comme Particle Trajectory Model (PTM) qui 
peut être utilisé pour modéliser la dispersion et le dépôt de particules grossières (≥75 µm) 
dans l'atmosphère (Vesovic et al., 2001). 
Le Fugitif Dust Model (FDM) est recommandé par l’USEPA pour le calcul de la 
concentration de poussières fugitives dans l’air ainsi que leur taux de dépôt (Vesovic et al., 
2001). Ce modèle sera appliqué pour le cas de Jebel Ressas. 
 
FDM est un modèle gaussien de dispersion spécifiquement développé par l’USEPA pour 
calculer les concentrations des particules en suspension dans l’air. Ce modèle comprend 
également un sous-programme qui calcule la vitesse et le taux de dépôt des particules. 
FDM peut traiter, à la fois, jusqu’à 121 sources ponctuelles, linéaires ou surfaciques et 1200 
récepteurs ponctuels. 
 
III.2.2.1. Base mathématique de FDM  
FDM (Winges, 1992) est basé sur les équations d’Ermak (1977) qui décrivent la dispersion et 
le dépôt des particules émises par une source ponctuelle. Pour les sources linéaires et planes, 
FDM se base sur les algorithmes du modèle CALINE 3 (California Department of 
Transportation, 1979) (Chaulya et al., 2003) 
III.2.2.1.1. Calcul de la concentration des aérosols avec FDM 
A partir du flux d’émission de la source (g/m²/s), FDM calcule les émissions relatives pour 
chaque classe granulométrique préalablement définis par l’utilisateur, et donne la 
concentration de poussière dans l’air (g/m3) en fonction de tous les paramètres d’entrées et en 
tout point récepteur défini par l’utilisateur. 
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La fonction de calcul de la concentration C (g/m3) des aérosols dans l’air a été corrigée par 
Winges (1992) en introduisant une fonction de correction q(x) qui dépend de la distance 
horizontale de transfert et qui assure le respect de la loi de la conservation de masse: 
q(x) = C χ  
La fonction de correction q(x) est donnée par:  
( ) ( ) ( ) ( )(x)b + (x)b + (x)b + (x)b + b  =  q(x) 44332210 logloglogloglog  
 b0..b4 sont des constantes internes du modèle qui dépendent des vitesse de vent, des classes 
de stabilités, des classe de diamètres des particules et des hauteurs.  
χ est la concentration (g/m3) des aérosols avant la correction : 
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où : 
Q : taux d’émission à partir de la source (g/sec) 
u :  vitesse du vent (m/sec) 
σy,σz :  écart types des concentration dans les directions y et z (m) 
x,y,z : coordonnées des récepteurs (m) 
vg :  vitesse du dépôt par gravité (m/sec) 
h :  hauteur de l’axe du panache (m) 
K : diffusion turbulente (m2/sec) 
ud : vitesse du dépôt (m/sec).  
v1 : ud - vg/2 
 
III.2.2.1.2. Calcul du taux de dépôt avec FDM 
Le taux de dépôt (g/m²/s) pour chaque classe granulométrique est le produit de la 
concentration d’aérosols C (g/m3) et de la vitesse de dépôt des particules ud (m/s).  
La modélisation de la vitesse de déposition est basée sur l’équation d’Eramk (1977). Elle est 
calculée à partir de deux paramètres : la vitesse gravitationnelle et la vitesse de dépôt en m/s. 
La vitesse gravitationnelle implique le dépôt de particules par la gravité. Ce mécanisme est 
significatif seulement pour les particules assez grosses pour vaincre les turbulences.  
La vitesse de dépôt  représente le déplacement de particules par tous les autres modes comme 
l’interception, l’impaction, la diffusion et la turbulence qui conduisent à la combinaison de la 
particule à une autre particule plus grande ou à une molécule de gaz. Ces phénomènes 
obligent la particule à ne plus suivre le courant du vent et à se redéposer. 
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Pour les fines particules la vitesse de dépôt diffère significativement de la vitesse 
gravitationnelle, tandis que pour de grandes particules elles sont quasiment les mêmes 
(Nifong et Winchester, 1970). 
Le taux de dépôt total D (g/m²/s) est la somme des taux de dépôt calculés pour toutes les 
classes granulométriques. D est également corrigé par la fonction q(x) : 
|q(x)Cu = D z=0d  
La résolution de l'équation de dispersion atmosphérique dans FDM repose sur les conditions 
initiales suivantes :  
(1) Le matériau est composé de classes granulométriques différentes.  
(2) La diffusion horizontale est moins importante que l'advection par le vent dans cette 
direction.  
(3) La diffusion est fonction seulement de la distance et indépendante du temps de transport 
loin de la source.  
 
III.2.2.2. Données requises par FDM 
Les données d’entrés à FDM sont : 
- les taux d’émission 
- la granulométrie des poussières émises 
- les données météorologiques : vitesses du vent, direction, températures, hauteur de la 
couche limite atmosphérique, la classe de stabilité    
- les nombres et les coordonnées des sources et des recteurs 
- la densité des particules       
- le nombre d’heures de données météorologiques traités        
- autres paramètres et options du modèle. 
 
IV. Modélisation du transfert éolien des PM10 et des PM2,5 depuis les déchets de laverie 
de Jebel Ressas 
 
 IV.1. Conditions et description de la zone d’étude 
La zone d’étude a été choisie en fonction de la localisation de la source et de la 
géomorphologie  pour évaluer la dispersion de la contamination par voie éolienne à une 
échelle kilométrique. Cette zone s’étend sur une surface de 3,9x5 km² (figure VI.7). Elle est 
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comprise horizontalement entre les amorces 535 000 et 539 000 du quadrillage kilométrique 
Lambert Carthage et verticalement entre 366 100 et 371 000.  
Cette zone comprend le flanc ouest de Rebel Ressas, les terrils de déchets de laverie, le 
village de Jebel Ressas, des terrains agricoles, des fermes habitées et le réseau hydrographique 
jusqu’au Oued Hma. 
Pour ce travail de thèse nous considérons uniquement le terril DIII comme source de 
poussières contaminée pour les raisons suivantes : 
- sa proximité du village où la population humaine est la plus dense, 
- sa richesse en minéraux porteurs de Pb, Zn et Cd par rapport aux deux autres terrils, 
- la simplification de la modélisation en réduisant le nombre de sources et des paramètres qui 
leurs sont propres. 
 
 
Figure VI.7 : Zone concernée par la modélisation du transfert éolien des particules 
métalliques. Extrait de la carte topographique de Grombalia NO (OTC, 1984) au 1 :25 000. Les coordonnées 
à l’extérieur de la carte sont les amorces du quadrillage kilométrique Lambert Carthage. 
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IV.2. Modélisation de l’émission des PM10 et des PM2,5 
L’objectif de cette partie est de déterminer le flux de PM10 et de PM2,5 émis depuis la 
surface du terril DIII. Après la présentation de la méthodologie de la modélisation les résultats 
obtenus à la sortie du modèle seront donnés en kg/m²/s pour chaque valeur de vitesse de vent. 
 
IV.2.1. Méthodologie de la modélisation  
IV.2.1.1. Modèle d’émission utilisé et mis en œuvre 
Le modèle utilisé est a pris en compte plusieurs paramétrisations développées par différents 
auteurs afin qu’il soit adapté au mieux à la nature de notre source. Les paramétrisations sont 
les suivantes : 
- La paramétrisation de Marticorena et Bergametti, (1995) pour le calcul du flux de 
saltation. 
Le modèle physique de Marticorena et Bergametti, (1995) décrit l’émission, dans des zones 
désertiques, comme une fonction de la rugosité aérodynamique de la surface et de la vitesse 
du vent.  
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Ce modèle a été validé sur des zones désertiques où la source est formée de grains de quartz, 
de forme sphérique. Dans ce modèle, l’effet de croûte et de l’humidité de la surface ne sont 
pas pris en compte, bien qu’ils influencent la cohésion et la vitesse de friction seuil.  
 
- La paramétrisation de Fécan qui consiste à une fonction de correction de la vitesse de 
friction seuil en fonction de la teneur en eau de la surface de la source d’émission (voir 
paragraphe III.1.2). 
L’eau capillaire entre les grains du sol exerce des forces capillaires qui augmentent la 
cohésion entre les grains. De ce fait la vitesse de friction seuil du vent augmente quand la 
teneur en eau dans le sol augmente. 
Fécan et al (1999) propose une paramétrisation du rapport des vitesses de friction seuil sur 
une surface à l’état humide et à l’état sec en fonction de la teneur en eau de la surface.  
Quand la teneur en eau (w) du sol est inférieure à la quantité maximale d’eau adsorbée (w’), 
la teneur en eau n’a pas d’influence significative sur l’érosion. 
w’ est déterminée par une relation empirique en fonction du pourcentage d’argile (ηc) dans le 
sol. Les différents coefficients des relations sont déterminés expérimentalement. 
  116
1
*
*)( ==
td
tw
U
Uwf                       ;  si w < w’ 
5.068.0 ])'(21.11[)( wwwf −+=   ; si w > w’  
                                          avec :  w’ = 0.0014ηc² + 0.17 ηc 
                
- La paramétrisation d’Alfaro, qui lie le diamètre médian des classes d’aérosols émis à 
l’énergie cinétique des grains de sable mis en saltation. 
Alfaro (1997), avec une approche expérimentale, a calculé l’énergie cinétique des grains de 
sable dans un flux de saltation qui va agir par sandblasting sur une surface sèche d’agrégats de 
kaolin. Il en déduit que : 
* la variation de l’énergie de cohésion entre les agrégats de kaolin est une fonction 
exponentielle décroissante de leurs diamètres. L’énergie de cohésion augmente rapidement 
pour les particules ayant des diamètres inférieurs à 2µm (Tableau IV.1). 
* quand la vitesse du vent augmente, les agrégats se désagrègent en particules de tailles de 
plus en plus fines. La taille des aérosols produits par sandblasting dépend de la vitesse du 
vent. 
 
Le flux vertical de particules émises (unité) selon Alfaro (voir paragraphe III.1.2.) s’écrit :  
F = G [(π/6) ρp β pidp di3/ei] 
 
Tableau VI.1 : Énergie de cohésion spécifique à chaque classe d’aérosols (Alfaro et al 
1997) 
Diamètre médian (µm) 1.5 6.7 14.2 
Énergie de cohésion (g.cm².s-²) 3 .61 3.52 3.46 
           
- La fonction de l’entrainement aérodynamique donne le flux d’émission des particules 
meubles à la surface de la source en absence de saltation c’est à dire à faible vitesse de vent.  
fa = 3,6 U*3 
fa est le taux d’émission lié entraînement aérodynamique et est donné en µg/m²/s. 
U* est la vitesse de friction seuil. 
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Le modèle que nous utilisons ne tient pas compte des turbulences locales liées à la 
topographie du site. Nous pallierons à ce point en calculant l’émission avec des rafales de 
vent mesurées toutes les minutes.  
 
Le modèle sous la forme finale que nous utilisons a été mis au point en collaboration avec le 
Laboratoire d’Aérologie de Toulouse.  
Le code exécutable est écrit en langage fortran. Deux fichiers d’entrée au format texte (.dat) 
sont requis, l’un comportant les fractions de matières en fonction des classes 
granulométriques et l’autre comporte les données météorologiques. Deux fichiers texte (.dat) 
sont obtenus à la sortie de ce modèle. L’un donne le flux total d’émission pour chaque vitesse 
de vent, et l’autre donne les flux d’émission de chaque classe de diamètre de poussière pour 
chaque vitesse de vent.  
Le travail de modélisation a été effectué au laboratoire Géosciences Environnement Toulouse. 
Le code a été exécuté avec un compilateur « ifort » dans un environnement UNIX via une 
connexion de l’ordinateur à un cluster.  
 
IV.2.1.2. Données d’entrée : méthodologie d’acquisition 
IV.2.1.2.1. Données météorologiques 
Le modèle d’émission ne requiert que les vitesses de rafales de  vent.  
Une station météorologique Oregon Scientific WMR200 a été installée sur la terrasse de la 
maison la plus proche du terril DIII à une hauteur de 7,5m de la surface du sol (figure VI.8). 
La station est équipée d’un anémomètre à girouette qui mesure les vitesses et les rafales du 
vent en m/s. Les données météorologiques ont été enregistrées toutes les minutes par une 
unité centrale durant 30 jours. Au bout de cette période, ces données ont été récupérées de 
l’unité centrale sur un ordinateur via un câble USB. Préalablement, Weather display, qui est le 
logiciel délivré avec la station, a été installé sur l’ordinateur pour permettre le transfert des 
données sous format EXCEL. 
Pendant la période de mesure, entre le 13 juillet et le 12 aout 2009, les rafales de vent ont 
varié entre 0 et 22m/s.  
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Figure VI.8 : Photo des capteurs de vent et de température de la station météorologique 
installée sur la terrasse de la maison considérée comme point de mesure et prélèvement 
 
Dans ce qui suit nous présentons les résultats du traitement des données sur la vitesse et la 
direction du vent sur lesquels nous nous sommes basés pour justifier certains choix par 
rapport aux mesures de la rugosité qui est un paramètre important pour le calcul de 
l’émission. Ces mêmes données traitées seront ensuite utilisés dans FDM. 
 
Direction moyenne horaire du vent 
La direction moyenne horaire du vent à Jebel Ressas pendant la période du 13 juillet au 12 
août 2009 a été calculée à partir des mesures effectuées in situ. La station météorologique 
installée à Jebel Ressas enregistre toutes les minutes la direction du vent en degrés par rapport 
au nord géographique. Ces données sont alors circulaires et elles se distribuent entre 0 et 
360°.  
Pour calculer la moyenne horaire de la direction moyenne du vent la méthode arithmétique ne 
peut pas être utilisée. La direction moyenne du vent doit alors être calculée dans un repère de 
coordonnées polaire (Figure VI.9). 
 Par exemple pour deux directions l’une de 20° et l’autre de 270° bien que la moyenne 
arithmétique soit de 145°, la vrai direction moyenne est de 325°. 
Nous donnons ici l’exemple de l’angle moyen Θ des deux angles θ1 et θ2 
Dans le cercle C (o;1) les coordonnées des vecteur qui décrivent les angles θ1 et θ2 sont 
respectivement : 
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x1=sin θ1 
y1=cos θ1 
et 
x2=sin θ2 
y2=cos θ2 
Les coordonnées du vecteur qui décrit l’angle moyen Θ sont : 
x3= sin θ1+ sin θ2 
y3= cos θ1+ cos θ2 
ainsi Θ=arctan(x3/ y3) 
 
 
Figure VI.9 : Schéma explicatif du calcul d’une direction moyenne de vent dans un 
repère circulaire 
 
Enfin, Soit αi est l’angle en degré de la direction du vent à la minute i, ρ est la direction 
moyenne horaire en degré. Les directions moyennes horaires sont calculées successivement 
pour chaque 60 minutes comme suit : 
θ = arctan(A,B)  
si θ ≥ 0 alors  ρ° = θ 
si θ ≤ 0 alors  ρ° = θ + 360 
Sur la période de mesure (13 juillet au 12 août 2009), la rose des vents moyens horaire est 
donnée dans la figure ci-dessous. Les 8 principales directions de vents sont données par les 
intervalles de directions suivants :  
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                Direction N : [337,5 ; 22,5[ 
                Direction NE : [22,5 ; 67,5[ 
                Direction E : [67,5 ; 112,5[ 
                Direction SE : [112,5 ; 157,5[ 
                Direction S : [157,5 ; 202,5[ 
                Direction SW : [202,5 ; 247,5[ 
                Direction W : [247,5 ; 292,5[ 
                Direction NW : [292,5 ; 337,5[ 
 
 
 
Figure VI.10 : Rose des directions moyennes horaires du vent du 13 juillet au12 août 
2009 à Jebel Ressas 
Vitesse moyenne du vent 
Les vitesses moyennes horaires sont calculées arithmétiquement à partir des vitesses mesurées 
chaque minute. 
Les vitesses moyennes horaires varient entre 0 et 12 m/s pendant la période entre le 13 juillet 
et le 12 août 2009. 
Le tableau VI.2 donne la fréquence des vents pour chaque intervalle de vitesse et pour chaque 
direction et on en constate que les vents les plus violents viennent du secteur S et SE bien que 
ces directions ne soient pas les dominantes pendant la période de mesure. 
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Tableau VI.2 : Fréquence (%)  des vents selon leur vitesse moyenne horaire pour chaque 
direction  
 
IV.2.1.2.2. Granulométrie moyenne de l’horizon superficiel du terril DIII 
(Voir chapitre III paragraphe II.1.) 
 
IV.2.1.2.3. Rugosité 
Rugosité aérodynamique  
La rugosité aérodynamique est un paramètre important dans le modèle d’émission qui doit 
être soigneusement déterminé. 
En l’absence de valeurs de rugosités connues pour les surfaces de terrils de déchets miniers et 
devant la difficulté d’appliquer les méthodes indirectes utilisées pour des échelles régionales, 
nous avons déterminé la rugosité avec des mesures directes sur le terrain. 
La surface du terril DIII de déchets est composée d’éléments érodables (particules meubles de 
déchets) et d’éléments non érodables qu’on appelle aussi éléments rugueux.  
On distingue  deux types éléments rugueux: 
- Les plantes et les cailloux qui sont uniformément exposés au vent.  La rugosité engendrée 
par ces éléments est uniforme pour toutes les directions du vent. Elle est alors qualifié 
d’isotrope. 
- les ridules qui sont des éléments allongés selon une direction, présentent différents fronts 
d’exposition au vent selon leurs orientations (Figure VI.11). Ainsi, le nombre de fronts (n) 
s’opposant au vent ainsi que leurs hauteurs (h) et leurs largeurs (b) sont variables suivant la 
direction du vent. Par conséquent l’érosion éolienne ne sera pas homogène pour toutes les 
directions du vent et les quantités de poussières émises seront déterminées par l’orientation de 
l’élément par rapport à la direction du vent. Cet effet de la rugosité anisotrope a été étudié 
pour évaluer les conséquences de la présence de sillons de labour dans les terres agricoles sur 
l’érosion éolienne (Saleh, 1997; Armbrust et al., 1964).  
 
Intervalle de vitesse moyenne horaire V du vent N NE E SE S SW W NW
V≤ 1m/s 20 20 16 21 18 19 6 21
1 < V ≤ 5m/s 63 57 52 56 56 47 47 56
5 < V ≤ 10m/s 16 23 32 21 22 34 47 23
V> 10 m/s 0 0 0 2 4 0 1 0
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Figure VI.11 : Schéma représentant l’anisotropie de la rugosité due à la présence d’une 
ridule  
 
 
Dans le cas du terril DIII, composant la source d’émission étudiée, les éléments rugueux l 
sont répartis à sa surface d’une façon hétérogène. Nous avons distingué 4 parcelles différentes 
par leurs aspects de surface (tableau VI.3 et figures VI.12 , VI.13 , VI.14 , VI.15   ).  
 
Tableau VI.3 : Classification des parcelles du terril en fonction de leurs aspects à la 
surface 
Parcelle Aspect de la surface Aire (m²) 
Parcelle 1 Surface lisse avec des écailles 
de desséchement 
millimétriques 
12 000 
Parcelle 2 Surface avec ridules fines 
millimétriques  
10 250 
Parcelle 3 Surface avec ridules 
profondes pluri 
centimétriques et cailloux 
6000 
Parcelle 4 Surface avec petites ridules 7000 
Vent 1 
Vent 2 
Vent 3 
     bbh1 
h2
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Figure VI.12 : Photo de la surface de la parcelle 1 au toit du terril DIII. 
Elle représente la partie nord du terril. La surface est lisse, les cailloux sont quasi-absents. Cette partie 
légèrement creuse accumule les eaux de pluie longtemps pendant la saison fraiche. En été la surface devient 
sèche et très souvent fréquentée pas les habitants du village qui la fragilise par le piétinement, facilitant ainsi 
l’émission de la  poussière. 
 
 
 
 
Figure VI.13 : Photo de la surface de la parcelle 2 au toit du terril DIII 
 La surface de cette parcelle présente des ridules fines de profondeur millimétrique. 
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Figure VI.14 : Photo de la surface de la parcelle 3 au toit du terril DIII. 
 Elle présente des ridules de profondeurs centimétriques orientées N-S ainsi que des cailloux de dimensions 
centimétriques 
 
 
Figure VI.15 : Photo de la surface de la parcelle 4 au toit du terril DIII. 
La surface est marquée par des ridules d’orientations aléatoires et de profondeurs centimétriques. Les cailloux 
sont très rares et les plantes sont inexistantes. 
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Nous avons mesuré la rugosité:  
- dans la direction N qui est la direction dominante du vent mesurée sur le terrain 
pendant la période entre le 13 juillet et le 12 aout 2009  
- dans la direction SE qui est la deuxième direction dominante et pour laquelle les vents 
forts sont fréquents pendant la période entre le 13 juillet et le 12 aout 2009. 
- dans la direction NW qui est la direction dominante annuelle connue pour la région. 
  
Pour simplifier les mesures sur le terrain, nous effectuons les mesures de rugosité sur 1  à 4 
échantillons de surfaces représentatifs de chaque parcelle faisant entre 0,25 et 4 m² suivant les 
dimensions des éléments rugueux. 
A l’intérieur de chaque échantillon on procède comme suit:  
1- On compte le nombre d’éléments isotropes (plantes, cailloux), leurs largeurs et leur 
hauteurs. 
2- Pour chaque direction du vent, on note le nombre n de ridules qui présentent des fronts 
exposés au vent, la largeur b et la hauteur h de chaque front. 
  
 
La rugosité aérodynamique z0 est déterminée par la présence d’éléments rugueux, leurs 
dimensions et leurs nombres. Elle peut être calculée avec l’une des équations suivantes 
(Marshall, 1971, Jarvis et al 1976, Garrat, 1977, Raupach et al., 1980, Raupach et al., 1991) : 
 
z0 = 0.005h ; si λ < 0.1 
 
z0 = (0.479 λ-0.001)h ; si λ > 0.1 
 
avec          
s
nbh
λ =  ; 
 où  n, b et h sont respectivement le nombre, largeur et la hauteur des éléments rugueux, s est 
la surface de mesure. En d’autre terme, λ représente le nombre (n) de fronts (bh) exposé au 
vent sur une surface (s).  
                     
Nous présentons dans le tableau VI.4 un exemple de calcul de la rugosité pour la direction SE 
du vent 
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Tableau VI.4 : Mesure de la rugosité aérodynamique pour la direction SE du vent 
Parcelle 
Dimension 
de la 
surface 
(cm) 
Nombre 
d'éléments 
rugueux 
Nature des 
éléments 
rugueux 
Largeur b 
des 
éléments 
rugueux 
(cm) 
Hauteur h 
des 
éléments 
rugueux 
(cm) 
Largeur b 
moyenne 
(cm) 
Hauteur h 
moyenne 
(cm) 
λ 
z0  dans 
l'échantillon
z0 moyenne 
dans la 
parcelle 
(µm) 
Parcelle 1(*)  
12000.104 
cm² 
0 - 0 0 0 0 0 - - (*) 
Parcelle 2 50x50 1 1 ridule 30 1 30 1 0,012 47 47 
1 ridule 40 2 
7 cailloux 3 1,5 200x200 9 
1 plante 0,3 16 
14 6 0,021 592 
1 ridule 64 0,5 
3 cailloux 5 5 
4 cailloux 2 2 
Parcelle 3 
100x100 9 
1 caillou 10 10 
20 4 0,079 1627 
1110 
14 1 
30 1,5 
40 3 
200x200 4 4 ridules 
60 3 
36 2 0,007 56 
Parcelle 4 
200x200 1 1 ridule 96 6 96 6 0,014 353 
205 
(*) : Dans la parcelle 1, la surface est plate et ne présente pas d’élément rugueux, sa rugosité aérodynamique ne pouvant pas être nulle, est 
considérée égale à sa rugosité lisse z0s  qui est liée simplement à sa granulométrie. 
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La rugosité lisse d’une surface correspond aux fines aspérités qui existent entre deux éléments 
rugueux successifs. Elle représente la rugosité induite par la granulométrie d’une surface 
érodable (Marticorena et Bergametti, 1997), et elle est représentée par les grains pouvant être 
soulevés par le vent. 
Selon (Bagnold, 1941 et Greeley et Iversen, 1985) la rugosité lisse est le 1/30ème du diamètre 
des particules grossières dmax érodables par le vent : 
 
z0s=dmax/ 30 
 
 dmax étant égal à 2mm dans notre cas, ainsi z0s = 67µm.  
 
De la même façon, la rugosité aérodynamique a été calculé pour les autres directions de vent.  
 
Le tableau suivant donne les valeurs de rugosité aérodynamique dans chaque parcelle du terril 
DIII pour les 3 directions de vent considérées. 
 
Tableau VI.5 : Valeurs de rugosité dans les trois directions de mesure pour chaque 
parcelle 
 
Direction 
du vent 
rugosité 
aérodynamique 
dans la parcelle 1 
rugosité 
aérodynamique 
dans la parcelle 2 
rugosité 
aérodynamique dans la 
parcelle 3 
rugosité 
aérodynamique 
dans la parcelle 4 
N 67 24 1131 103 
SE 67 47 1110 205 
NW 67 19 1710 119 
 
 
Ensuite, je propose de calculer une rugosité globale qui tient en compte les différents types de 
surfaces et qui sera la somme des différentes rugosités observées sur le terril et pondérées par 
les fractions de surface qu’elles occupent. 
∑
=
=
N
i
iig zfz
1
00 .  
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Le tableau suivant donne les valeurs de rugosité aérodynamique globale arrondis à la dizaine 
pour les directions de vents considérées. 
 
Tableau VI.6 : Valeurs de rugosité dans les trois directions de mesure 
 
Direction du vent Rugosité aérodynamique globale (µm) 
N 240 
SE 260 
NW 340 
 
 
Pour la période du 13 juillet au 12 aout 2009, l’estimation  du flux d’émission a été effectuée 
avec la rugosité de 260 µm, correspondant au vent dominant mesuré pendant  cette période. 
Toutefois des calculs  ont ensuite été réalisés pour les deux autres valeurs de rugosité afin 
évaluer la sensibilité du modèle à la rugosité. 
 
IV.2.2. Résultats de la modélisation du flux d’émission des PM10 et des PM2,5 
Pendant la période comprise entre le 13 juillet et le 12 août 2009, le flux d’émission a été 
calculé toutes les minutes, soit 43200 valeurs obtenues. Il varie entre 0 et 0,169 g/m²/s pour 
les PM2,5 et entre 0 et 0,249 g/m²/s pour les PM10  pour une rugosité de 260 µm, 
correspondant au vent dominant mesuré pendant  de cette période.  
Etant donné que les vitesses des rafales de vents sont comprises entre 0 et 22 m/s, nous 
présentons ici le flux calculé avec chaque vitesse (g/m²/s) (tableau VI.7). 
Pour les vitesses de vents comprises entre 1 et 9 m/s, l’émission résulte uniquement de 
l’entraînement aérodynamique avec des taux qui ne dépassent pas 1,55.10-7g/m²/s 
indépendamment de la granulométrie.  
A partir d’une vitesse de 10 m/s, les particules sableuses sont mobilisées par saltation et les 
flux d’émission augmentent de 5 ordres de grandeurs suite au sandblasting. 
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Tableau VI.7 : Flux d’émission calculé pour une rugosité de 260 µm 
 
vitesse des 
rafales de vent 
(m/s) 
Flux 
d’émission 
PM2,5 (g/m²/s) 
Flux 
d’émission 
PM10 (g/m²/s) 
0 0,00E+00 0,00E+00 
1 2,13E-10 2,13E-10 
2 1,71E-09 1,71E-09 
3 5,76E-09 5,76E-09 
4 1,36E-08 1,36E-08 
5 2,66E-08 2,66E-08 
6 4,61E-08 4,61E-08 
7 7,31E-08 7,31E-08 
8 1,09E-07 1,09E-07 
9 1,55E-07 1,55E-07 
10 4,25E-06 2,45E-05 
11 2,73E-04 8,71E-04 
12 1,20E-03 5,68E-03 
13 2,91E-03 5,96E-03 
14 6,90E-03 4,15E-02 
15 1,21E-02 2,95E-02 
16 2,03E-02 3,18E-02 
17 3,09E-02 3,80E-02 
18 4,45E-02 4,69E-02 
19 6,42E-02 6,03E-02 
20 9,31E-02 2,49E-01 
21 1,27E-01 1,49E-01 
22 1,69E-01 1,62E-01 
 
rappelons que dans le modèle utilisé, la cohésion entre les particules est paramétrée en suivant 
Alfaro et al (1997) et que nous avons utilisé les valeurs des énergies de cohésion et des 
classes de diamètre de particules émises qu’il a déjà testé et validé sur différents types de sols 
(voir tableau VI.1 paragraphe IV.2.1.1.). 
 
Le flux de PM2,5 émis augmente exponentiellement avec la vitesse du vent  . Pour cette 
classe de taille des particules, 1 seule mode d’aérosols parmi les trois modes d’Alfaro est 
généré dont le diamètre médian est 1,5µm. C'est-à-dire que la force cinétique des grains de 
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sables mis en saltation a dû vaincre l’énergie de cohésion (3,61 g.cm².s-²) propre à cette classe 
de diamètre de particules pour les émettre. 
 
Le flux d’émission de PM10 implique la génération de deux classe de diamètre dont les 
diamètres médians sont 1,5 et 6,7 et auxquels correspond respectivement les énergies de 
cohésion 3,61 et 3,52 g.cm².s-².  
Sur la figure VI.16, le flux des PM10 montrent également une augmentation exponentielle de 
avec la vitesse du vent. Nous remarquons toutefois la présence de  deux pics d’émission au 
niveau des vitesses 14 et 20m/s. Ces pics pourraient être expliqués par le fait que ces deux 
vitesses ont procuré aux grains de sables des énergies cinétiques optimales pour vaincre les 
énergies de cohésion des grains d’une classe granulométrique particulière et qu’au delà des 
ces vitesses, l’énergie cinétique continue à augmenter et favorise davantage la désagrégation 
des grains en donnant des aérosols plus fins donc moins lourds ce qui est a l’origine de la 
diminution du flux juste après le pic. 
 
 
 
Figure VI.16 : Flux d’émission calculé pour une rugosité de 260 µm et pour l’intervalle 
de vitesse de vent mesuré à Jebel Ressas entre le 13 juillet et le 12 août 2009 
 
Le flux d’émission moyen journalier issu de l’ensemble du terril (35250 m²) est calculé et 
représenté sur la figure VI.17. Pendant la période de mesure, l’ensemble de la surface du terril 
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DIII génère un flux moyen journalier variable entre 0 et 88,2 g/s de PM10 et entre 0 et 46,3 
g/s de PM2,5.  
Nous remarquons que les flux les plus élevés sont obtenues pendant les jours 6, 11, 12 28 et 
30 où les vitesses de vents supérieures à 10m/s ont été les plus fréquentes de toute la période 
de mesure. 
 
 
 
Figure VI.17 : Flux d’émission moyen journalier issue de l’ensemble du terril DIII 
pendant la période de mesure 
 
En ce qui concerne la rugosité son effet  été étudié sur le flux d’émission à partir du calcul du 
flux d’émission avec trois valeurs de la rugosité mesurées pour les trois principales directions 
de vent identifiées pendant la période étudiée (13 juillet au 12 août 2009). 
 
Le tableau 5 donne les valeurs du flux d’émission pour l’intervalle de vitesse [1 ; 22m/s] et 
pour les 3 valeurs de rugosité de la surface du terril DIII que nous avons déjà calculé pour les 
directions de vents NW, N et SE. 
 
Pour les trois valeurs de rugosité le flux d’émission augmente lentement avec les faibles 
vitesses de vent (de 1 à 9 m/s pour des valeurs de rugosité de 240 et 260 µm et de 1 à 10 m/s 
pour des valeurs de rugosité de 340 µm), puis il augmente plus rapidement suite au 
déclenchement de la saltation. 
Le tableau VI.8 montre que la saltation commence à une vitesse de 10 m/s pour z0 = 240 et 
260µm et à une vitesse de 11 m/s pour z0 = 340µm.  
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Pour les faibles vitesses de vent [1 à 9 m/s] quand z0 augmente, le flux d'émission augmente. 
A l’inverse, pour une vitesse de vent élevée [10 à 22 m/s] quand z0 augmente, le flux 
d'émission diminue. En effet plus la rugosité z0 d’une surface est élevée, plus la vitesse de 
friction seuil U* augmente. Sachant que la saltation n’est déclenchée que pour des vitesses de 
vent supérieures à U*, et pour une même vitesse de vent, le flux d’émission d’une surface 
ayant une rugosité z01 est supérieur au flux d’émission issue d’une surface de rugosité z02>z01. 
Pour les faibles vitesses de vent [1 à 9 m/s] quand z0 augmente, le flux d'émission augmente. 
A l’inverse, pour une vitesse de vent élevée [10 à 22 m/s] quand z0 augmente, le flux 
d'émission diminue. En effet plus la rugosité z0 d’une surface est élevée, plus la vitesse de 
friction seuil U* augmente. Sachant que la saltation n’est déclenchée que pour des vitesses de 
vent supérieures à U*, et pour une même vitesse de vent, le flux d’émission d’une surface 
ayant une rugosité z01 est supérieur au flux d’émission issue d’une surface de rugosité z02>z01. 
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Tableau VI.8 : Flux d’émission des PM10 calculé pour les  rugosités 240, 260 et 340 µm 
 
Flux d’émission (g/m²/s) Vitesse des 
rafales de 
vent (m/s) 
z0=240 µm z0=260 µm Régime z0=340 µm Régime
différence1 
(%) * 
différence2 
(%) ** 
1 2,08E-10 2,13E-10 2,30E-10 2 8 
2 1,66E-09 1,71E-09 1,84E-09 3 7 
3 5,62E-09 5,76E-09 6,21E-09 2 8 
4 1,33E-08 1,36E-08 1,47E-08 2 8 
5 2,60E-08 2,66E-08 2,87E-08 2 8 
6 4,49E-08 4,61E-08 4,97E-08 3 8 
7 7,14E-08 7,31E-08 7,89E-08 2 8 
8 1,07E-07 1,09E-07 1,18E-07 2 8 
9 1,52E-07 1,55E-07 
E
nt
ra
in
em
en
t 
aé
ro
dy
na
m
iq
ue
 
1,68E-07 2 8 
10 1,79E-04 2,45E-05 2,30E-07 E
nt
ra
in
em
en
t a
ér
od
yn
am
iq
ue
 
-86 - 
11 9,96E-04 8,71E-04 4,27E-04 -13 -51 
12 6,01E-03 5,68E-03 4,64E-03 -5 -18 
13 6,18E-03 5,96E-03 5,10E-03 -4 -14 
14 4,17E-02 4,15E-02 4,01E-02 0 -3 
15 3,01E-02 2,95E-02 2,79E-02 -2 -6 
16 3,24E-02 3,18E-02 2,98E-02 -2 -6 
17 3,85E-02 3,80E-02 3,60E-02 -1 -5 
18 4,77E-02 4,69E-02 4,49E-02 -2 -4 
19 6,11E-02 6,03E-02 5,72E-02 -1 -5 
20 2,43E-01 2,49E-01 2,79E-01 2 12 
21 1,49E-01 1,49E-01 1,45E-01 0 -2 
22 1,63E-01 1,62E-01 
Sa
lta
tio
n 
1,58E-01 
Sa
lta
tio
n 
-1 -3 
 
* différence en % entre les flux d’émission calculés avec z0=240 µm et z0=260 µm 
** différence en % entre les flux d’émission calculés avec z0=260 µm et z0=340 µm 
              -  la difference ne peut pas etre calculée car il ne s’agit pas du même regime de l’émission 
 
Le flux varie en fonction du régime d’émission. Les particules sont d’abord mobilisées par 
l’entrainement aérodynamique puis par la saltation quand la vitesse du vent dépasse la vitesse 
de friction seuil U*. Pour le premier régime l’augmentation de la rugosité fait augmenter le 
flux. Par contre, pour le deuxième régime  quand z0 augmente, le flux d'émission diminue. En 
effet, plus la rugosité z0 d’une surface est élevée, plus la vitesse de friction seuil U* 
augmente. Sachant que la saltation n’est déclenchée que pour des vitesses de vent supérieures 
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à U*, et pour une même vitesse de vent, le flux d’émission d’une surface ayant une rugosité 
z01 est supérieur au flux d’émission issue d’une surface de rugosité z02>z01. 
 
Une augmentation de la rugosité 260 à 340 µm engendre une élévation de 7 à 8% du flux 
d’émission généré par l’entrainement aérodynamique (vitesses de vent de 1 à 9 m/s) et une 
diminution entre 51 et 2% du flux généré par la saltation pour des vitesses de vent de 11 à 22 
m/s respectivement. 
Une augmentation de 20 µm de la rugosité, de 240 à 260 µm engendre une élévation de 2% 
du flux d’émission généré par l’entrainement aérodynamique et une diminution entre 86 et 
1% du flux généré par la saltation pour des vitesses de vent de 10 à 22 m/s respectivement. 
 
En conclusion, la sensibilité du modèle d’émission à la rugosité dépend de la vitesse du vent 
qui détermine le régime de l’émission. En effet, pour les vitesses inférieures à la vitesse seuil 
pour la saltation, sa sensibilité est quasiment constante et de l’ordre de 2% pour 8% de 
variation de z0. Au déclenchement de la saltation, le modèle devient sensible à la variation de 
rugosité mais cette sensibilité s’estompe de nouveau quand la vitesse du vent augmente. 
 
IV.3. Modélisation du transport et du dépôt des particules 
L’objectif est de calculer les concentrations dans l’air en (µg/m3) des PM10 et des PM2,5 et 
leurs taux de dépôt en (µg/m²/s) au niveau des points récepteurs sélectionnés. 
 
IV.3.1. Modèle utilisé (FDM) et mise en œuvre 
Pour modéliser le transport et le dépôt des particules, nous utilisons Fugitive Dust Model 
(FDM) dont les caractéristiques ont été décrites  paragraphe III.2.2.1. 
Le code exécutable et le manuel de l’utilisateur sont disponibles sur le site WEB de l’USEPA. 
Le code est écrit en langage fortran. Les fichiers d’entrée et de sortie sont au format texte et 
portent, respectivement, les extensions (.IN) (voir exemple dans Annexe 2) et (.OUT ). Un 
deuxième fichier de sortie (.PLOT) comporte les résultats obtenus pour chaque récepteur étant 
définit par ces coordonnées spatiales. Ce fichier sert à représenter les résultats obtenus sous 
forme de carte. 
Les étapes suivies sont les suivantes: 
1-Créer le ficher d’entrée (.IN) 
2-Exécuter le code 
3-Enregistrer les fichiers de sortie (.OUT) et (.PLOT) 
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La sortie est un fichier texte qui présente pour chaque classe d’aérosols les concentrations et 
le taux de dépôt des particules émises.  
 
IV.3.2. Données d’entrée pour FDM 
IV.3.2.1. Données météorologiques 
 
Direction moyenne horaire du vent (Voir paragraphe IV.2.1.2.1.) 
 
Vitesse moyenne du vent (Voir paragraphe IV.2.1.2.1.) 
 
Température moyenne horaire 
Les températures moyennes horaires (T) en degré Celsius sont calculées arithmétiquement à 
partir des températures mesurées chaque minute, ensuite elles sont converties en degrés 
Kelvin. 
T (°K) = T (°C) + 273 
Les températures moyennes horaires varient entre 20 et 47°C pendant la période entre le 13 
juillet et le 12 août 2009 à Jebel Ressas. 
 
Classe de stabilité et hauteur de la couche limite atmosphérique  
La station météorologique ne fournit pas les données de ces deux paramètres, nous les avons 
alors acquises sur le site internet du « Air Ressource Laboratory » (NOAA, 2010). Ce sont des 
données d’extrapolation de modèles météorologiques sur le site et la période de mesure en 
question.  
Les classes de stabilité sont variables entre A et F et sont notées  de 1 à 6 pour être conforme 
au format du fichier d’entrée à FDM comme suit : 
 
1 2 3 4 5 6
A B C D E F
La hauteur de la couche limite atmosphérique varie entre 61 et 3320 m.  
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IV.3.2.2. Données sur la source et les récepteurs 
La source : la source est constituée par le terril DIII qui est de forme irrégulière et présente 
une superficie de 35250 m². Elle est assimilée à un rectangle équivalent de longueur 235 m, 
de largeur 150 m.  
La hauteur de la source est de 6 m , correspondant à la hauteur moyenne du terril  DIII 
mesurée sur le terrain. 
 
Les récepteurs : le modèle de transport et de dépôt requiert des données d’entrées concernant 
les récepteurs. Ces données correspondent aux coordonnées spatiales des récepteurs 
considérés comme des points. 2000 points récepteurs obtenu par un maillage de 100x100m 
sur une surface de 20 km², et auxquels nous avons ajouté 26 points plus serrés au niveau du 
village, sont introduits dans le modèle FDM.  
 
IV.3.2.3. Données granulométriques 
La granulométrie introduite est celle des poussières émises (Tableaux VI.9 et VI.10). Le 
modèle d’émission calcule la quantité de poussière émise pour chaque classe de diamètre 
définie à l’entrée. Ainsi, pour définir la granulométrie à l’entrée de FDM, nous considérons le 
diamètre moyen de chaque classe et la fraction émise de chaque classe. Les deux tableaux ci-
dessous présentent les données de granulométrie introduits dans FDM. 
 
Tableau VI.9 : Granulométrie des PM10 émises 
 
Classe de diamètre (µm) [1 ; 2,5] [2,5 ; 5] [5 ; 7] [7 ; 10] 
Diamètre moyen (µm) 0,55     1,75     3,75    7,5      
Fraction émise  0,166    0,194    0,189   0,451    
 
Tableau VI.10 : Granulométrie des PM2,5 émises 
 
Classe de diamètre (µm) [0,1 ; 0,5] [0,5 ; 1] [1 ; 1,5] [1,5 ; 2,5] 
Diamètre moyen (µm) 0,25      0,6 1,35      2,2       
Fraction émise  0,00144   0,0552   0,389    0,554 
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IV.3.2.4. Données sur l’émission 
Pour la période du 13 juillet au 12 août, soit 30 jours,  720 données de l’émission moyenne 
horaire (g/m²/s) sont introduites dans FDM sous la forme d’un fichier texte (.HRY) aussi bien 
pour les PM10 que pour les PM2,5. 
IV.3.3. Concentrations des PM10 et des PM2,5 dans l’air 
Les concentration moyennes journalières de PM10 et de PM2,5 sont calculées en 2025 points 
récepteurs pendant la période comprise entre le 13 juillet et le 12 août 2009 (Annexe).   
A partir de ces concentration journalières nous avons calculé la concentration moyenne sur 
toute la période (1 mois) qui sera considérée comme une concentration représentative des 
PM10 et des PM2,5 pendant la période estivale (Tableau VI.11).  
La valeur de référence pour la charge totale de particules dans en suspension dans l’air (les 
TSP =total suspended particles) qui est égale à 120 µg/m3 selon l’OMS (1999). 
Pour les PM10 et les PM2,5 l’OMS indique 50 et 25 µg/m3 respectivement comme valeurs de 
référence dans l’air ambiant extérieur dans la mise à jours de ces valeur en 2012. 
 
Tableau VI.11 : Les intervalles de concentrations des aérosols dans l’air. 
 
 
 
 
 
 
Les concentrations de PM10 et de PM2,5 dépassent de 4 fois les  valeurs de référence 
notamment dans le village. Le transfert se fait principalement vers le NW du terril jusqu’à une 
distance de 600 m (Figure VI.18). Les fermes sont ainsi plus exposées aux poussières que le 
village  où les PM2,5 ne dépassent pas 25 µg/m3. 
 
En revanche, il faut rappeler que les concentrations que nous avons obtenues concernent la 
saison estivale uniquement. La moyenne annuelle devra inclure les concentrations obtenues 
pour les autres saisons, pendant lesquelles les précipitations joueront un important rôle dans la 
diminution de la charge particulaire dans l’air. 
 Minimum Maximum 
Valeurs de 
référence 
(OMS, 2012) 
PM10 (µg/m3) 3,91E-11 213 50 
PM2,5 (µg/m3) 3,93E-11 118 25 
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Figure IV.18 : Carte des concentrations de PM10 et de PM2,5 supérieures aux valeurs 
de références 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. 
          
   IV.3.4. Taux de dépôt des PM10 et des PM2,5  
De la même manière que la concentration, le taux de dépôt moyen sur la période de 1 mois à 
été calculé (Tableau VI.12).  
 
Tableau VI.12 : Intervalles du taux de dépôt calculé par FDM. 
 minimum maximum 
PM10 (µg/m²/s) 1,32E-13 7,87E-01
PM2,5 (µg/m²/s) 1,91E-14 6,39E-02
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En l’absence de valeurs guides pour le taux de dépôt sec de particules, nous comparons nos 
valeurs à celles de la littérature. Par exemple la valeur maximale de taux de dépôt calculé pour 
les PM10, est du même ordre de grandeur que les valeurs obtenues par  Lim et al (2006), suite 
à une campagne de mesures directes de taux de dépôt en différents points à  Los Angeles, et 
qui donne les intervalles suivants dans un milieu non-urbain : entre  0,187 et 0,025 (µg/m²/s) 
pendant le jour et entre 0,335 et 0,382 (µg/m²/s) pendant la nuit.  
 
V. Concentrations des métaux dans l’air dans le village de Jebel Ressas 
V.1. Méthodologie 
V.1.1. Méthodologie de la mesure directe     
                            
V.1.1.1. Echantillonnage des PM10 et des PM2,5  
Les PM10 et PM2,5 sont collectés avec un préleveur d’aérosols monté au laboratoire 
d’Aérologie de Toulouse (Figure VI.19). Il est principalement composé de : 
- deux têtes de coupures qui permettent la séparation granulométrique des aérosols 
- deux petites pompes. 
- deux débitmètres qui permettent de fixer le débit d’air entrant en l/min 
- deux compteurs qui affichent les volumes d’air entrant en m3 
- deux porte-filtres 
L’air chargé d’aérosols entre par les têtes de coupures ou les particules sont séparées en ne 
laissant passer que les particules de diamètre inférieur à 10µm sur l’une des têtes et les 
particules de diamètre inférieur à 2,5µm sur l’autre. 
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Figure VI.19 : Photos du préleveur d’aérosols 
 
Les aérosols sont collectés sur des filtres en téflon Ze-Fluor et ils sont remplacés toutes le 24 
heures.  
Les filtres ont une porosité de 0,45µm et un diamètre de 47mm. Le filtre est placé au dessus 
de la grille du porte filtre avec une pince en plastique.  
En portant des gants, le filtre est enlevé avec une pince en plastique et rangé dans une boite de 
filtre Millipore propre sur laquelle sont notés la date et le diamètre d’aérosol prélevé. La boite 
portant le filtre est fermée et rangée dans un sac en plastique jusqu’au jour de l’analyse 
chimique. 
 
Pendant chaque manipulation, le préleveur est arrêté, la date, l’heure et les volumes marqués 
sur les compteurs de volumes d’air sont notés. 
Ce travail d’échantillonnage à duré 30 jours du 13 juillet au 12 août 2009. 
Pour l’analyse minéralogique des aérosols, un échantillon de PM2.5 et un autre de PM10 ont 
été prélevés sur une durée de 8 jours en août 2010 afin d’obtenir une quantité suffisante de 
matière sur les filtres pour l’observation au MEB. 
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V.1.1.2. Analyses de  Pb, Zn et Cd dans les PM10 et des PM2,5  
Le contenu en Pb, Zn et Cd de l’aérosol a été analysé par ICP-MS  après attaque biacide avec 
HF suprapur et HNO3 bidistillé. Les attaques ont été réalisées par séries de 10 filtres portant 
des aérosols, avec 4  blancs de filtres, 1 blanc de chimie et 1 standard international de cendres 
d’incinérateur urbain (SKO1), afin de valider le protocole de mise en solution. 
 
L’attaque chimique des filtres a été effectuée en deux temps. Un premier groupe de filtres a 
été attaqué en utilisant un protocole avec du méthanol tridistillé pour rendre les filtres 
hydrophyles. Le deuxième groupe a été attaqué avec un protocole sans méthanol pour éviter 
tout risque d’explosion par mélange avec les acides. 
 
Protocole avec le méthanol tri-distillé (Tableau VI.13) 
 
Tableau VI.13 : Protocole avec méthanol de mise en solution des aérosols  
1 Mouiller le filtre avec 1.5ml de méthanol tridistillé 
2 HF suprapur: 1 ml à chaud pendant 8 heures 
3 HNO3 bidistillé: 2 ml à chaud 8 heures  
4 HNO3 bidistillé: 2 ml à chaud 6 heures 
5 Rinçage des filtres avec H2O MQ 
6 Evaporation à 75°C 
7 Reprise avec HNO3 bidistillé puis dilution à 2% de HNO3 
 
Le méthanol utilisé a été distillé trois fois avec un évapo-clean en salle blanche. Sa propreté a 
été testée avec des analyses à l’ICP/MS. 
A chaque introduction de réactif, les réactions avec l’échantillon sont favorisées par une 
agitation aux ultrasons pendant environs 15 min. 
 
Protocole sans méthanol (tableau VI.14) 
Tableau VI.14 : Protocole sans méthanol de mise en solution des aérosols 
1 HF suprapur : 60 gouttes à chaud pendant 8 heures 
2 HNO3 bidistillé : 6 ml à chaud pendant 8 heures 
3 Rinçage des filtres avec H2O MQ dans le savillex 
4 Evaporation à 75°C 
5 Reprise avec HNO3 bidistillé puis dilution à 2%  de HNO3 
 
Comme pour le premier protocole, nous procédons à une agitation aux ultrasons à chaque 
introduction de réactif. 
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Les solutions du premier groupe de filtres ont été analysées avec un ICP-MS Agilent 7500 à 
cellule de collision. Les interférences isobariques ont été corrigées avec des calculs 
automatiques et les interférences polyatomiques ont été corrigées par l’opérateur sur la 
machine. 
Les solutions du deuxième groupe de filtres ont été analysées avec un ICP-MS Agilent 7700x. 
L’analyse des blancs de chimie, BC, BC1, BC2, BC4, BC5 et BC6 (tableau VI.15) montre 
que la contamination provenant de la manipulation est très limitée ne dépassant pas 5 ppb 
pour Zn, 0,3 ppb pour Pb alors que Cd reste en dessous de la limite de détection de l’appareil 
(0,01ppb). 
 
Tableau VI.15 : Concentrations de Pb, Zn et Cd (ppb) dans les blancs de chimie 
 
Elément BC BC1 BC2 BC4 BC5 BC6 
Pb  0,10 0,06 0,03 0,28 - - 
Zn  0,5 3,6 4,4 2,5 0,7 0,4 
Cd  - - - - - - 
         - : concentration < à la limite de détection (LD) de l’appareil 
         LD Pb = 0,03ppb ,  LD Zn = 0,1ppb  ,  LD Cd = 0,01ppb 
 
Les deux  protocoles  que nous avons utilisés sont adaptés au matériau de référence SKO1. 
Pour Pb, Zn et Cd, les rendements sont compris entre 92 et 125%  (Tableau VI.16) 
 
Tableau VI.16 : Comparaison des concentrations analysées et certifiées du standard 
international SKO1 
 Zn (µg.g-1) Cd (µg.g-1) Pb (µg.g-1) Rendement Zn (%) 
Rendement 
Cd (%) 
Rendement 
Pb (%) 
SKO1 17703 275,64 9055 104 104 110 
SKO1-1 19032 311,39 10254 112 117 125 
SKO1-2 16492 272,80 8794 97 103 107 
SKO1-3 16698 262,34 8093 98 99 99 
SKO1-4 17800 272,41 8403 105 102 102 
SKO1-5 16099 244,52 7575 95 92 92 
Concentrations 
certifiées (µg.g-1) 17033 266 8199    
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V.1.1.3. Méthodologie de l’étude par Microscopie Electronique à Balayage 
(MEB) des particules métallifères dans les aérosols  
Les deux échantillons de PM10 et de PM2.5 prélevés en août 2010 sont analysés au MEB du 
type JEOL JSM 6360 LV sous vide. La microanalyse chimique est effectuée avec un système 
EDS (Electron Dispersive Energy) du type Burker AXS Microanalysis. 
Les images en mode rétrodiffusé et les microanalyses sont effectuées sous une tension de 
20kV.  
D’abord les filtres sont découpés puis les couches en téflon sont décollées ensuite collées sur 
la pastille en carbone du porte échantillon. 
Les phases minérales porteuses de métaux sont identifiées en couplant les résultats obtenus au 
MEB et les résultats de l’étude minéralogique effectuée sur les terrils de déchet DIII.  
                            
V.1.2. Méthodologie de calcul de la concentration des métaux dans les PM10 et 
PM2,5 à partir de la modélisation des concentrations en particules dans l’air 
Les concentrations de métaux dans les PM10 et les PM2,5 sont calculés à partir des 
concentrations en Pb, Zn et Cd de l’échantillon prélevé à la surface du terril DIII représentatif 
du matériel soumis à l’érosion éolienne. Ces concentrations en métaux sont multipliées par la 
concentration en particules dans l’air pour obtenir la concentration en métaux dans l’air.                 
 
V.2. Résultats  
V.2.1. Concentration des métaux dans les PM10 et PM2,5 par mesure directe 
Les concentrations en µg/l obtenues pour les solutions d’attaque chimique des filtres 
d’aérosols sont converties au µg/m3 en les rapportant au nombre de m3 d’air prélevés 
correspondant à chaque échantillon d’aérosols. 
Les figures VI.20 et VI.21 donnent les intervalles de concentrations de Pb, Zn et Cd dans les 
aérosols analysés. 
Les concentrations des métaux dans les PM10 sont plus élevées que dans les PM2,5, ce qui 
est logique puisque la quantité initiale de PM10 est forcément supérieure à celle des PM2,5. 
Les rapports PM10/PM2,5 des concentrations moyennes pour Pb, Zn et Cd sont 
respectivement de 7, de 6 et de 11 fois. 
Dans les PM10, les concentrations de Zn varient entre 0,02 et 0,45µg/m3 , celles de Pb 
atteignent 0,12µg/m3, quand au Cd les concentrations sont plus faibles jusqu’à deux ordres de 
grandeurs et atteignent au maximum 0,002µg/m3. 
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Dans les PM2,5 les concentrations maximales de Pb, Zn et Cd sont respectivement de 
0,02µg/m3,  0,5µg/m3  0,0005µg/m3. 
 
 
Figure VI.20 : Concentrations journalières moyennes, maximales et minimales des 
métaux dans les PM10 analysés 
 
 
Figure VI.21 : Concentrations moyennes maximales et minimales des métaux dans les 
PM2,5 analysés  
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Le tableau ci-dessous, présente tout les résultats des analyses de Pb, Zn et Cd des aérosols 
prélevés. 
 
Tableau VI.17 : Concentration des métaux dans les PM10 et les PM2,5 prélevés 
 
  PM10  PM2,5 
  Pb (µg/m3) Zn (µg/m3) Cd (µg/m3) Pb (µg/m3) Zn (µg/m3) Cd (µg/m3)
J1  0,0253 0,0331 0,0002 0,0070  nd  nd 
J2  0,0324 0,1070 0,0004 0,0007  nd  nd 
J3  0,0117 0,0188 nd 0,0065  0,0049  nd 
J4  0,1221 0,4464 0,0016 0,0029  0,0140  nd 
J5  0,0653 0,1904 0,0008 0,0064  0,0178  nd 
J6  0,0289 0,0780 0,0004 0,0055  0,0125  nd 
J7  0,0104 0,0345 0,0002 0,0022  nd  nd 
J8  0,0378 0,0772 0,0004 0,0009  0,0048  nd 
J9  0,0509 0,1347 0,0007 0,0002  nd  nd 
J11  0,0807 0,1471 0,0008 0,0048  0,0038  0,0001 
J12  0,0269 0,0575 0,0003 0,0020  0,0016  nd 
J13  0,0216 0,0446 0,0003 0,0014  nd  0,0001 
J14  0,0372 0,0733 0,0005 0,0011  nd  nd 
J15  0,0348 0,0808 0,0002 0,0050  0,0147  0,0005 
J16  0,0135 0,0333 nd 0,0045  0,0367  nd 
J18  0,0712 0,1793 0,0009 0,0123  0,0301  0,0002 
J19  0,0253 0,0523 0,0019 0,0191  0,0403  nd 
J20  0,0229 0,0602 0,0003 0,0085  0,0513  nd 
J21  0,0123 0,0290 nd 0,0040  0,0135  nd 
J22  0,0192 0,0439 nd 0,0046  0,0182  0,0002 
J23  0,0705 0,1120 0,0007 0,0091  0,0200  nd 
J24  0,0203 0,0595 0,0002 0,0138  0,0169  nd 
J25  0,0451 0,0900 0,0004 0,0085  0,0156  nd 
J26  0,0592 0,1273 nd 0,0084  0,0383  nd 
J27  0,0253 0,0716 0,0003 0,0119  0,0276  nd 
J28  0,0252 0,0630 nd 0,0002  0,0254  nd 
J29  0,0804 0,2129 0,0010 0,0119  0,0430  nd 
J30  0,0083 0,0212 nd 0,0003  0,0167  nd 
Moyenne  0,0387  0,0957  0,0004  0,0058  0,0167  nd 
Maximum  0,1221  0,4464  0,0019  0,0191  0,0513  0,0005 
Minimum  0,0083  0,0188  nd  0,0002  nd  nd 
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V.2.2. Micro-analyse MEB des particules métallifères dans les aérosols 
 
L’analyse au MEB-EDS montre que la calcite et les aluminosilicates sont les phases 
dominantes dans les aérosols. Les phases porteuses de métaux sont essentiellement des 
oxydes portant Pb ou Zn. Connaissant la nature des déchets à dominante carbonatée ces 
oxydes sont très probablement  des carbonates de Pb et de Zn ou bien des oxydes de Fe 
portant ces métaux (Figure VI.22). 
Nous avons également repéré des grains de silicates de Zn et plus rarement des sulfures de Pb. 
Le pic de fluor provient du filtre (Ze-fluor). 
 
     
Figure VI.22 : Images en mode rétrodiffusé et spectres EDS de grains d’aérosols sur un 
filtre portant des PM2,5.  
Les grains clairs sont porteurs de métaux. La microanalyse montre sur la figure à gauche la présence de Pb et de 
S avec des pics marqués de O et de C ce qui pourrait indiquer qu’il s’agit d’un grain mixte de galène et de 
carbonate de Pb. Sur la figure à droite il s’agit également d’un grain de couleur hétérogène, formé par un 
mélange de minéraux porteurs de Zn, Fe et Si. 
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Figure VI.23 : Images en mode rétrodiffusé et spectres EDS de filtres d’aérosols portant 
des PM10.  
On distingue des particules blanches métallifères parmi des particules grises dominées par la calcite. (a) un grain 
avec probablement de la calcite et un aluminosilicate. (b) serait un silicate de Zn.  (c) correspondrait à mélange 
d’oxydes de Fe et de Zn (carbonate ou silicate. (d) serait une galène, Le pic de Cl proviendrait de la matière du 
filtre.  
 
L’observation des filtres d’aérosols au MEB a permis de distinguer les particules métallifères 
en teinte claire parmi des particules grises dominées par la calcite (Figure VI.23). A partir des 
  148
microanalyses  EDS il a été possible de retrouver les différents types de phases porteuses de 
Zn et Pb (figure 23) spectre (a), (b), (c), et (d) Le cadmium n’a pas été mis en évidence par le 
MEB à cause de ses faibles concentrations en dessous de la limite de détection de la 
technique. 
 
V.2.3. Concentration des métaux dans les PM10 et PM2,5 obtenus par 
modélisation au niveau du point de prélèvement 
 
Nous avons calculé les concentrations en métaux dans l’air avec un point récepteur 
correspondant au point de prélèvement  d’aérosols dans le village. 
A partir des concentrations en PM10 et en PM2,5 obtenues par modélisation FDM, 
modélisation et à partir des concentrations de Pb, Zn et Cd dans l’échantillon de surface de 
DIII, considéré comme source d’émission, nous avons obtenu les concentrations en métaux 
dans l’air au point récepteur (Tableau VI.18). 
 
Tableau VI.18 : Concentration calculées des métaux dans les PM10 et les PM2,5  
 
 PM10 PM2,5 
 Pb (µg/m3) Zn (µg/m3) Cd (µg/m3) Pb (µg/m3) Zn (µg/m3) Cd (µg/m3) 
Moyenne 0,0459 0,1580 0,0006 0,0172 0,0594 0,0002 
Maximum 0,4190 1,4438 0,0056 0,1519 0,5234 0,0020 
Minimum 0,0000 0,0000 0,0000 0,0000 0,0000 0,0000 
 
V.2.4. Comparaison des résultats par mesure directe et par modélisation  
 
Les concentrations calculées et analysés de Pb, Zn et Cd sont dressées sur les mêmes figures 
respectivement pour avoir la visibilité sur les cohérences et les variations entre les résultats 
obtenues avec les deux méthodes, mesure directe et modélisation au même point que le 
prélèvement, ce qui nous permettra de discuter la validité des résultats théoriques (Figure 
VI.24). 
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PM10 
Nous constatons que l’allure générale des deux courbes et les ordres de grandeur de 
concentrations obtenues par mesure directe et par modélisation sont similaires sauf pour 4 
jours (jours 8, 23, 25 et 29) où le modèle surestime les concentrations de 1 à 8 fois. 
Pendant ces 4 jours, la direction moyenne horaire du vent était entre 280° et 321° par rapport 
au Nord pendant 4 à 8 heures pour chaque jour. La fréquence des ces vents par rapport aux 
autres jours du mois ont favorisé le transport du flux émis vers le village d’où la surestimation 
constatée. 
Pour ces directions du vent la rugosité de la surface est de l’ordre de 340µm et donc 
sensiblement différente de celle que nous avons adopté pour l’ensemble du calcul (260µm). 
Une valeur de 340µm diminuerait considérablement les valeurs des flux d’émission 
notamment pour les vitesses de vents entre 9 et 13 m/s, induisant une diminution des 
concentrations de particules dans l’air. 
En plus, le vent provenant de ces directions (W et NW) favorise le transfert des particules 
directement vers le point de mesure situé au NE de la source. Ainsi le pic de concentration de 
métaux calculé par rapport à la concentration mesurée pour ces quatre jours a été accentué.   
 
D’autre part, le modèle considère, pour chaque 24 heures de données, une concentration de 
départ nulle. Autrement dit, FDM part théoriquement d’une atmosphère supposée propre pour 
chaque itération. Par contre en réalité, l’atmosphère n’est jamais pure et il y a toujours des 
particules qui restent en suspension dans l’air. Notre échantillonnage a concerné aussi bien les 
particules émises le jour même que les particules initialement en suspension dans l’air. Ce fait 
explique la sous-estimation du modèle des faibles concentrations mesurées dans l’air. 
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Figure VI.24 : Variation journalière des concentrations calculés et analysées de métaux 
dans les PM10 au point de prélèvement situé sur la terrasse de la maison en face du 
terril DIII 
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La modélisation a été réalisée en considérant une seule source, le terril DIII qui est le plus 
concentré en métaux et le plus proche du village. Pour évaluer l’influence des deux autres 
terrils en tant que source d’émission, l’indice de corrélation entre les concentrations de Pb et 
Zn dans les PM10 et dans des échantillons représentatifs des trois terrils déchets a été calculé 
(Figure VI.26).  
Dans les PM10, les corrélations entre les concentrations analysées de Pb et Zn dans les 
aérosols et dans les trois terrils, montrent que ces métaux proviennent d’une même source qui 
serait les déchets de laverie DI, DII et DIII. 
La projection des concentrations des métaux dans les aérosols et dans les déchets confirment 
leurs provenance des terrils de déchets de laverie notamment la surface de DIII pour Pb et Zn 
(Figure VI.27).  
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Figure VI.25 : Corrélation entre les concentrations de Pb et de Zn dans les PM10 
prélevés sur le site 
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Figure VI.26 : Corrélation entre les concentrations de Pb et de Zn dans les PM10 
prélevés sur le site et dans les échantillons représentatifs des terrils de déchets. 
 
 
 
PM2,5 
Pour les PM2,5, pendant la majorité des jours, les concentrations sont cohérentes et du même 
ordre de grandeur avec les concentrations mesurés. Toutefois, comme dans le cas des PM10, 
que le modèle montre une surestimation notemment pour les jours 4, 8, 23, 25 et 29 jusqu’à 
18 fois dans le cas de Pb (Figure VI.28). 
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Figure VI.27 : Variation journalière des concentrations calculés et analysées de métaux 
dans les PM2,5 au point de prélèvement situé sur la terrasse de la maison en face du 
terril DIII 
  154
D’autre part, pour les PM2,5, il n’existe pas de corrélation entre les concentrations de Zn et 
Pb (R² = 0,4) (Figure VI.29). Ce résultat indique qu’il existe d’autres sources d’aérosols que 
les trois terrils de déchets de laverie. Il est, en effet, vraisemblable que les PM2,5 vu leur fine 
taille, soient transportées sur de longues distances (contrairement aux PM10 qui se déposent 
plus rapidement et son donc transportées sur de plus courtes distance en raison de leur masse) 
d’où des rapports d’éléments variés indiquant la contribution de sources différentes et 
lointaines. 
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Figure VI.28 : Corrélation entre les concentrations de Pb et de Zn dans les PM2,5 
prélevés sur le site 
 
V.3. Prédiction spatialisée des concentrations moyennes des métaux dans l’air 
pendant la période de mesure et cartes d’aléa 
Les intervalles de concentrations moyennes des métaux sur la grille de points considérée et 
pendant la période de l’étude sont donnés dans le tableau ci dessous. 
Tableau VI.19 : Intervalles de concentration des métaux dans la zone d’étude 
  PM10  PM2,5 
Elément (µg/m3)  Pb  Zn  Cd  Pb  Zn  Cd 
maximum  19,80  5,74  7,68 10‐2  11,00  3,19  4,26 10‐2 
minimum  1,32 10‐2  3,84 10‐3  5,14 10‐5  4,03 10‐3  1,17 10‐3  1,57 10‐5 
concentrations 
de référence 
(OMS, 2005) 
0,5  ‐  0,005  0,5  ‐  0,005 
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Les cartes de la répartition spatiale des concentrations de Pb, Zn et Cd dans l’air à une hauteur 
de 2 m de la surface du sol sont données à la fin de ce paragraphe (Figure VI.30 jusqu’à la 
figure VI.35). 
Ces cartes mettent en évidence les points suivants : 
- Les concentrations de métaux sont maximales au tour du terril source que nous avons 
considéré 
- Le transport se fait principalement vers l’ouest et à moindre importance vers l’est et vers le 
nord. 
Bien que les vents dominants soient du nord et de nord ouest, le transport se fait  
principalement par les vents de  l’est parce que ce sont les vents les plus forts et violent.  
Les terrains agricoles et les fermes sont alors les plus exposés aux métaux pendant la saison 
estivale, toutefois la concentration de la population dans le village à quelques dizaines de 
mètres à l’est du terril est située au niveau d’une zone limité mais fortement exposée aux 
métaux. 
Les zones les moins susceptibles d’être contaminées durant la période de mesure sont les 
secteurs SW et NE du terril. Pour ces directions nous avons noté que les vitesses de vents les 
plus fréquentes sont comprises entre 1 et 5m/s, ce qui leurs protège des apports de poussières 
contaminées. 
Nous rappelons que  la modélisation et la cartographie n’a pris en compte qu’un seul terril. La 
zone à risque serait plus large en intégrant toutes les sources notamment les deux  autre terrils 
de déchets de laverie et les déchets de fonderie répandu à environs 1 km au nord du village de 
Jebel Ressas. Il est également nécessaire de réaliser une prédiction avec des données 
météorologiques enregistré durant toute l’année pour que les concentrations moyennes soient 
les plus réalistes possibles 
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Figure VI.29 : Concentration de Pb dans les PM10 dans l’air 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des concentration 
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Figure VI.30 : Concentration de Pb dans les PM2,5 dans l’air 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des concentration 
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Figure VI.31 : Concentration de Zn dans les PM10 dans l’air 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des concentration 
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Figure VI.32 : Concentration de Zn dans les PM2,5 dans l’air 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des concentration 
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Figure VI.33 : Concentration de Cd dans les PM10 dans l’air 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des concentration 
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Figure VI.34 : Concentration de Cd dans les PM2,5 dans l’air 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des concentration 
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Les cartes de l’aléa du transfert des métaux, correspondent à la spatialisation des 
concentrations qui excèdent les normes de l’OMS, 2005. Ces cartes sont données dans les 
figures VI.36 et VI.37. 
Nous ne considérons que Pb et Cd étant donné qu’ils sont des métaux toxiques à très faibles 
concentrations.  
La direction privilégiée pour le transport des métaux est, Comme il a été démontré pour les 
aérosols, vers le NW du terril DIII donc vers les fermes et les terrains agricoles.   
Dans cette direction, Pb et Cd dans les PM2,5 sont transporté sur une distance de 800 m 
depuis le terril. Pour les PM10, la distance de transport est d’environ 1200 m.  
Dans les PM10, Pb et Cd sont aussi dispersé dans des directions secondaires (N, S W et SE) 
par des vents autres que les vents efficaces (SE) pendant l’été.  
 
Le village de Jebel Ressas devient également exposé par les vents du NW qui dominent à 
l’échelle de l’année. Pb et Cd dans les PM10 peuvent atteindre une distance de 500 m à l’est 
du terril en couvrant ainsi la majeure superficie du village. Dans les PM2,5, seul Cd dépasse 
sa norme jusqu’à une distance de 150 m du terril et où se trouve en plus des habitation, l’école 
primaire, le dispensaire et le bureau de poste. 
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Figure VI.35 : Carte de l’aléa du transfert éolien de Pb 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage.  
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Figure VI.36 : Carte de l’aléa du transfert éolien de Cd 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage.  
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V.4. Cartographie prédictive des taux de dépôt des métaux 
Les intervalles de taux de dépôt moyen obtenu pendant la période de mesure et sur le domaine 
considéré sont donnés sur le tableau VI.20. 
 
Tableau VI.20 : Intervalle des taux du dépôt sec des métaux 
   
  PM10  PM2,5 
Elément 
(µg/m²/s) 
Pb  Zn  Cd  Pb  Zn  Cd 
maximum  2,12 10‐2  7,30 10‐2  2,83 10‐4  1,72 10‐3  5,92 10‐3  2,30 10‐5 
minimum  1,40 10‐5  4,82 10‐5  1,87 10‐7  7,01 10‐7  2,42 10‐6  9,38 10‐9 
 
Le dépôt sec  concerne réellement les particules grossières qui sont les PM10 dans notre cas 
étant donné que les PM2,5 sont compris dans le PM10 nous présentons ci-dessous les cartes 
de répartition du taux de dépôt des métaux dans les PM10(Figures VI.38, VI.39 et VI.40).  
 
La répartition spatiale des taux de dépôt des différents éléments est similaire à celle des 
concentrations dans l’air. En effet, plus l’air est chargé en particules, plus la quantité qui se 
dépose par unité de temps est importante. Par conséquent les mêmes zones exposées aux 
concentrations élevées de métaux recevront les flux de dépôt les plus importants. Ces zones 
seront le village à l’est du terril DIII et les terrains agricoles à l’oust. Nous notons que Oued 
hma peut recevoir suite au dépôt un flux maximum de l’ordre de 10-4 µg/m²/s de Pb, 10-3 
µg/m²/s de Zn et 10-6 µg/m²/s de Cd, surtout dans sa partie au NW du site minier.  
 
Enfin, pour le taux de dépôt donné en µg/m²/s, on ne peut pas simplement additionner 
arithmétiquement sur des larges pas de temps puisque chaque point de dépôt est lui-même un 
point d’émission à partir duquel les poussières déposées peuvent en partie migrer.  
Dans une première approche, nous pouvons proposer dans un travail à venir de déterminer un 
facteur de corrélation entre les taux de dépôt calculé et les concentrations des sols pour 
pouvoir établir une carte d’aléa pour les sols. 
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Figure VI.37 : Taux de dépôt de Pb dans les PM10 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des taux de dépôt. 
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Figure VI.38 : Taux de dépôt de Zn dans les PM10 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des taux de dépôt. 
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Figure VI.39 : Taux de dépôt de Cd dans les PM10 
Le terril DIII est la source de contamination assimilée à un rectangle représenté en gris. Les lieux d’habitations et 
les fermes sont représentés par les points noirs.  Les coordonnées à l’extérieur de la carte sont les amorces du 
quadrillage kilométrique Lambert Carthage. Les résultats  sont donné en logarithme des taux de dépôt. 
 
VI. Conclusion 
Au terme de ce chapitre, nous sommes arrivés à estimer des concentrations de Pb et Cd dans 
l’air en fonction de la direction des vents efficaces générant l’émission de particules depuis 
les terrils de déchets du terril DIII. Ces résultats nous ont permis de dresser les cartes de l’aléa 
de contamination métallique présentant des les zones où les concentrations de métaux dans 
l’air sont supérieures aux valeurs guides pour la qualité de l’air.  
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Sachant que la concentration dans l’air et le taux de dépôt sont proportionnels, la 
spatialisation de leurs résultats, obtenus avec le modèle FDM, montre une migration 
privilégiée de la contamination vers les terrains agricoles et les fermes au nord ouest du terril 
source pendant la période de mesure (un mois pendant l’été de 2009).  Les directions 
secondaires de dispersion de la contamination sont le SW et l’E en particulier le village de 
Jebel Ressas. 
 
A l’amont du calcul avec FDM et de la spatialisation, le flux d’émission de PM2,5 et de 
PM10 a été calculé avec un modèle spécifique en se basant notamment sur la rugosité de la 
surface, sa granulométrie et sur la vitesse du vent.  
Le flux d’émission de poussière par la saltation est généré à partir de 10 m/s de vitesse de 
vent. Les flux de PM10 et de PM2,5 à cette vitesse sont respectivement de 4,25 10-6 g/m²/s et 
de 2,45 10-5 g/m²/s.  Les flux maximaux sont obtenus pour des vitesses extrêmes et peu 
fréquentes du vent (22 m/s), elles atteignent respectivement 2,49 10-1 et 1,69 10-1 g/m²/s. Ces 
valeurs sont comparables à celles de Chane Kon et al (2007) qui ont calculé des valeurs 
d’émission qui atteignent 3,5 10-3 g/m²/s au sommet plat d’un terril de déchets miniers de la 
mine de Mantos Blancos au Chili et où la vitesse maximale de vent pendant la période de 
mesure été de 13 m/s. Mais ces flux d’émission sont largement inférieurs aux valeurs de 
Neumann et al (2009) qui mesurent un intervalle entre 1 et 4 g/m²/s de PM10 avec des 
simulations en tunnel d’émission à partir de déchets miniers.  
Ainsi, la comparaison avec  les rares valeurs existantes dans la littérature pour l’émission à 
partir de déchets miniers ne permet pas de dégager de généralisation en particulier en raison 
de la diversité des paramètres qui influencent l’émission d’un site à l’autre. 
 
Ensuite, les concentrations et le taux de dépôt moyen journaliers ont été calculés avec FDM.  
Les concentrations maximales de Pb, Zn et Cd dans les PM10 atteignent,  respectivement, 
5,74 µg/m3, 19,8 µg/m3, 7,68 10-2 µg/m3. Dans les PM2,5 ces concentrations atteignent,  
respectivement, 3,19 µg/m3, 11,0 µg/m3, 4,26 10-2 µg/m3 au niveau des fermes dans la 
direction NW du terril DIII. Au niveau du village, ces concentrations atteignent 0,46 µg/m3 de 
Pb, 1,59 µg/m3 de Zn et 6,16 10-3 µg/m3 de Cd, les teneurs moyennes dans le village pendant 
cette période étant, respectivement de 0,21, 0,71 et 2,77 10-3µg/m3.  Par rapport aux normes 
de sécurité, seul Cd dépasse localement sa norme qui est de 5ng/m3 dans le village. Dans les 
terrains agricoles et les fermes, Pb et Cd dépassent les normes de concentration dans l’air 
jusqu’à une distance de 800 m au NW du terril DIII  
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Le taux de dépôt sec des PM10 calculé sur l’ensemble du site est compris entre 1,32 10-13 et 
0,787 µg/m²/s.  
En l’absence de valeurs mesurées in situ pour le taux de dépôt, seules les concentrations de 
Pb, Zn et Cd dans l’air ont été comparées aux résultats obtenus sur le terrain dans un point de 
mesure au village de Jebel Ressas. Cette comparaison a révélé une assez bonne représentation 
des deux modèles de la réalité sur le terrain notamment des concentrations des PM10. Les 
points de divergence entre les résultats mesurés et analysé résulte de deux principaux 
facteurs : 
- le changement de la direction du vent efficace dans une période infra-journalière, d’où la 
nécessité de prendre en compte des valeurs de rugosité z0 différente de celle que nous avons 
adopté pour la modélisation pour la direction du vent efficace. 
-  la multiplicité des sources de contamination notamment pour les PM2,5 pour lesquels 
l’influence de sources autres que le terril DIII a été montrée.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
CHAPITRE VII : 
 
 
EXPOSITION  DE  LA  POPULATION 
A LA CONTAMINATION METALLIQUE ET 
EVALUATION DU RISQUE  
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Chapitre VII : Exposition de la population à la contamination métallique et évaluation 
du risque 
I. Introduction 
L’évaluation du risque pour la santé humaine est définie comme un outil pour établir les 
conséquences du contact avec les contaminants et comme base pour développer les mesures 
de gestion des risques (Crawford-Brown, 1999 ; USEPA, 1999). 
En France l’INSERM (1999) recommande le screening des enfants dans les environnements à 
risque comme les zones industrielles.  Pour l’investigation de la contamination avec Pb, le 
screening met en œuvre des prélèvements et des analyses de sang. Vue la difficulté de mise en 
œuvre cette procédure, l’institut de surveillance sanitaire recommande à l’amont une 
évaluation de l’exposition (Glorennec, 2006)  
 
L’évaluation de l’exposition  nécessite  l’identification de la population cible, des voies par 
lesquels elle est exposée, des concentrations des contaminants et des doses incorporées,  de la 
fréquence et de la durée de l’exposition (Lee, 2005). Un autre paramètre important pour 
l’évaluation de l’exposition est la bioaccessibilité qui représente la fraction du contaminant 
susceptible de passer dans le sang (Figure VII.1) (Carrizales, 2006). 
Le risque pour la santé est défini comme le rapport de la valeur de l’exposition et la valeur de 
référence pour un élément contaminant donné. 
 
 
 
 
 
 
e 
 
 
 
 
 
 
Figure VII.1 : Schéma du transfert de la contamination entre l’environnement et le 
corps humain 
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Sur le site de Jebel Ressas, les déchets fortement concentrés en Pb, Zn et Cd sont adjacents au 
village. Aussi, la nature du climat favorise le transport éolien des particules contaminées. 
Ainsi, nous nous baserons sur ces deux arguments pour concentrer le calcul du risque 
sanitaire suite aux deux voies d’exposition ingestion directe et inhalation de poussières  
L’exposition liée à l’ingestion par la voie alimentaire ne sera pas traitée dans ce travail. Par 
ailleurs, il a été déjà démontré que l’exposition aux métaux se fait principalement a travers les 
poumons et l’appareil digestif. La voie cutanée est considérée négligeable (ICPS, 1995 ; 
Zhuang et al., 2009). 
 
Pour évaluer l’exposition des populations il est nécessaire de :  
1) de connaitre les concentrations métalliques dans les particules atmosphériques et dans les 
poussières déposées dans le village  impactée par l‘ancienne activité minière, 
2) d’étudier la quantité de métal qui est susceptible d’être libérée dans les fluides pulmonaires 
et digestifs et être transférée dans la circulation sanguine. Bioaccessibilité, 
3) d’estimer des taux réalistes d’exposition des populations et de calculer le niveau de risque. 
 
Notre approche de la bioaccessibilité se base sur la modélisation géochimique des équilibres 
thermodynamiques vers lesquels les réactions minéraux-fluides physiologiques vont se 
dérouler spontanément. 
La dissolution, dans des fluides physiologiques simplifiés, des minéraux contenus dans les 
poussières ingérées et inhalées est simulée par calcul. Une fraction des minéraux incorporés 
va être dissoute dans les fluides, la dissolution s’arrêtant lorsque l’équilibre avec une phase 
métallifère est atteint. Le rapport entre la quantité totale de métal incorporée et la quantité qui 
passe en solution donne le facteur de bioaccessibilité. La dose d’exposition brute est ensuite 
pondérée par le facteur de bioaccessibilité pour calculer la dose d’exposition journalière 
(DED) (Daily Exposure Dose). Cette valeur est rapportée aux valeurs de référence pour  
déterminer la valeur du risque. 
Une partie de ce chapitre a fait l’objet d’un papier publié dans European Journal of 
Mineralogy (Ghorbel et al 2010).  
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II. Estimation de l'exposition par ingestion directe de poussières et par inhalation  
II.1. Méthodologie 
II.1.1. Echantillonnage des poussières déposées 
Un échantillonnage a été effectué en différents points du village de Jebel Ressas pour 
déterminer la contamination du milieu de vie et évaluer la concentration métallique des 
poussières susceptibles d’être ingérées par la population du village de Jebel Ressas. Nous 
avons ainsi prélevé sept échantillons (Dust1, Dust2, Dust3, Dust4, Dust5, Dust6, Dust7) de 
masses variant entre 0,1 à 1,5 g, dans le village pendant le printemps 2009 (Figure VII.2).  
  
 
Figure VII.2: Localisation des points d’échantillonnage des poussières déposées dans le 
village 
 
Les échantillons ont été collectés sur différentes  surfaces telles que les rebords de fenêtre, les 
bancs de terrasses, les portes et les tuiles, en balayant avec des pinceaux préalablement 
nettoyés avec de l'eau bi-distillée tel que décrit par Akhter & Madany (1993) et Shinggu et al 
(2007). Les échantillons de poussières ont été conservés dans des piluliers en polyéthylène 
propres. 
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II.1.2. Techniques analytiques appliquées sur les échantillons de poussières 
II.1.2.1. Granulométrie 
La granulométrie des poussières a été déterminée en utilisant un granulomètre laser Coulter 
LS 200 pouvant mesurer une gamme de diamètre comprise entre 0,393 et 905,1 µm.  
Parmi les 7 échantillons nous avons choisi les cinq échantillons pour lesquels nous disposons 
d’une quantité suffisante pour l’ensemble des analyses. Nous avons utilisé une quantité entre  
0,5 et 1 g qui a été mise en suspension dans l’eau et désagrégées avec les ondes ultrasons.  
Une moyenne de la granulométrie a été obtenue sur deux répétitions pour chaque échantillon 
et deux mesures pour chaque répétition.  
II.1.2.2. L'analyse chimique 
L'analyse chimique de la poussière a été réalisée avec l'ICP-MS  après attaque acide totale. Le 
protocole utilisé est donné dans le tableau suivant : 
 
Tableau VII.1 : Protocole de l’attaque chimique des échantillons de poussières 
1 Peser 75 mg de l’échantillon  
2 HNO3 bi-distillée :1,5 ml à 80 °C pendant 6h 
3 HF suprapur : 1 ml à 80 °C pendant 4h 
4 HNO3 bi-distillée : 1 ml à 80 °C pendant 4h 
5 Evaporation à 75°C  
6 Reprise avec HNO3 bidistillé puis dilution  
 
Un blanc d’attaque et un matériau de référence certifié de minerai de zinc (RM30) ont été 
traités simultanément avec les échantillons pour valider la procédure analytique. 
Zn, Pb et Cd dans les échantillons ont été analysés par ICP-MS Agilent 7500 à cellule de 
collision. Les interférences isobariques ont été corrigées par des calculs automatiques et les 
interférences poly-atomiques ont été corrigées par l'opérateur.  
Le blanc de chimie montre des teneurs en Zn, Pb et Cd inférieures à 9 mg.kg-1,                     
0,1.10-3 mg.kg-1 et 0,1.10-3 mg.kg-1 respectivement ce qui n’affecte pas la validité des analyses 
des échantillons (Tableau VII.2). 
L’analyse du standard montre une surestimation du Zn et une sous estimation des 
concentrations de Cd et Pb.  
Tableau VII.2 : Résultats obtenus pour le standard international 
 
Concentration 
analysée 
(mg.kg-1) 
Concentration 
certifiée 
(mg.kg-1) 
Rendement 
Zn 542034 491000 110 
Cd 1118 1400 80 
Pb 8625 12000 72 
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II.1.2. 3. Analyses au MEB 
Les grains de poussière ont été analysés avec un MEB (JEOL JSM 6360 LV) couplé à un 
système EDS du type PGT sous vide après dépôt d’une pellicule de carbone. Les images en 
mode rétrodiffusés et les microanalyses ont été réalisées sous une tension d'accélération de 20 
kV. 
 
II.1.3. Doses inhalées et taille des particules 
Seules les particules de taille suffisamment petite pour atteindre les alvéoles et y rester en 
contact avec le fluide pulmonaire sont susceptibles de passer en solution. C’est pourquoi nous 
considèrerons les PM2,5 pour  les calculs dans ce chapitre. 
Pour simuler un scénario extrême de l’exposition à la contamination par inhalation nous 
considérons la concentration moyenne de PM2,5 pendant 1 mois de la saison estivale. C’est 
pendant cette saison que le transport éolien particulaire est maximal. Cette valeur est de 
118µg/m3. 
La dose journalière inhalée est obtenue en multipliant cette concentration par le nombre de m3 
d’air que les enfants et les adultes respirent par jour et qui sont respectivement de 12 et 16 m3 
(.En considérant la concentration moyenne en métaux de ces particules, les doses journalières 
pour les enfants et les adultes sont respectivement de 1,82 et 2,43 µg/jour de Pb, de 6,28 et 
8,37 µg/jour de Zn et de 0,02 et 0,03 µg/jour de Cd. 
               
 
II.1.4. Modélisation géochimique  
La modélisation géochimique a été réalisée avec le code de calcul PHREEQC (Parkhurst & 
Appelo, 1999) en utilisant la base de données « llnl.dat » à laquelle nous avons ajouté 
l’hémimorphite comme décrit dans le chapitre IV. 
En suivant l'approche de Wood et al. (2006), la modélisation géochimique a été réalisée afin 
de déterminer le devenir de la poussière ingérée  dans le fluide gastrique puis intestinal et des 
aérosols inhalés dans le fluide pulmonaire. Il sera possible dés lors de calculer la quantité de 
métaux susceptible de passer dans le sang.  
Les métaux incorporés par l’Homme entrent en contact avec les fluides physiologiques de 
l’organe récepteur. La spéciation solide des métaux contrôle la fraction bioaccessible de 
chaque métal dans ces fluides. Seule la fraction bioaccessible des contaminants est 
potentiellement absorbée par la paroi intestinale et alvéolaire, et transportée dans le système 
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sanguin et lymphatique (Figure 2). On définit le facteur de bioaccessibilité comme la fraction 
de la quantité totale de métaux incorporée qui restera en solution dans le fluide physiologique. 
 
La dissolution des minéraux contenus dans la poussière ingérée est simulée dans un fluide 
gastrique puis dans un fluide intestinal, simplifiés à leur composition minérale.  
Les conditions initiales à cette modélisation géochimique sont: 
- La composition minéralogique dans les poussières déposées, 
- La composition des fluides gastrique et intestinal simplifiés en tenant en compte seulement 
des composants  inorganiques donnée par Lindahl et al. (1997) et Borel et al. (1997) (tableau 
VII.3). 
Tableau VII.3 : pH et composition chimique du fluide gastrique et intestinal 
Fluide gastrique 
(Lindahl et al., 1997  Borel et al., 
1997) 
Fluide intestinal 
(Lindahl et al., 1997) Eléments 
pH = 0,93 pH = 5,0 pH=7,1 
K+ 10 10 5,4 
Na+ 10 90 142 
Cl- 160 102 126 
Ca2+ 0,6 0,6 0,5 
Total C 0,02 0,02 - 
 
Les concentrations de Cl- et de Na+ ont été ajustées pour vérifier l'équilibre électrique.  
Le pH du fluide gastrique varie entre 0,93 et 5,0 suivant l’activité de l’estomac (Lindahl et al., 
1997), 
- Le volume total du fluide gastrique sécrété par jour est compris entre 1 et 2 L (Borel et al., 
1997). Pour  la modélisation, nous considérons une sécrétion de 1 L/jour pour les enfants et 2 
L/jour pour les adultes. Nous considérons aussi que l’intestin secrète 0,5 L/jour chez l’enfant 
et 1 L/jour chez l’adulte, 
- Il s’agit d’une première approche sur le contrôle de la solubilité sans aucune considération 
cinétique.  
 
La modélisation comporte deux étapes : 
- étape 1 : simulation de la dissolution des minéraux contenus dans 100mg de poussière pour 
les adultes et 200mg pour les enfants dans l’estomac avec 2 L de suc gastrique pour les 
adultes et 1 L pour les enfants. 
- étape 2 : la composition du fluide obtenu à la sortie de l’estomac est utilisée pour la 
prédiction du devenir des métaux en solution dans l’intestin. Ici nous allons considérer le 
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mélange des deux fluides, la solution gastrique chargée en éléments dissouts à partir des 
poussières avec la solution intestinale simplifiée, en respectant leur volume et leurs 
compositions respectives dans le cas des adultes et des enfants. 
 
Cette même méthode de modélisation géochimique a été appliquée pour la dissolution des 
aérosols dans le fluide pulmonaire.  
Les conditions initiales  sont: 
- La composition du fluide pulmonaire simplifié utilisée pour la modélisation géochimique a 
été donnée par Wood et al (2006) en tenant compte seulement des composants  inorganiques 
(tableau VII.4). 
- Le volume total du fluide pulmonaire sécrété par jour est de 10 ml pour les adultes et les 
enfants. 
- La cinétique chimique des réactions n’a pas été prise en considération 
Tableau VII.4: pH et composition chimique du fluide pulmonaire 
Fluide pulmonaire 
(mol/l) 
(Wood et al., 2006) Eléments 
pH=6,80 
Ca2+ 0,001735 
Na+ 0,144845 
Cl- 0,115063 
Mg2+ 0,001043 
HCO3- 0,03214 
HPO42- 0,001043 
SO42- 0,000556 
Si4+ 0,00015 
 
II.2. Caractérisation des poussières ingérées 
Tous les échantillons de poussières prélevés dans le village de Jebel Ressas ont un aspect 
similaire avec une teinte brunâtre et une texture fine. L’observation à la loupe binoculaire 
montre que la poussière collectée est principalement composée de phases minérales avec 
quelques débris de plantes sèches.  
 
L’analyse granulométrique des poussières a montré que pour l’ensemble des échantillons la 
taille maximale des grains est de 80,07 µm avec une distribution monomodale et une 
granulométrie médiane comprise entre 19,26 et 32,24 µm (Figure VII.3). Cette granulométrie 
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de la poussière correspond à taille de particules ingérable par l’Homme. Dans ces poussières 
les particules inhalables (PM10) forment entre 15 à 33%  de l’échantillon (Sloss et Smith, 
2000).  
 
 
Figure VII.3 : Courbes granulométriques des échantillons de poussières 
Les concentrations de métaux lourds sur les sept échantillons de poussières varient de 0,35 à 
2,49 % pour Zn, de 0,16 à 1,14% pour Pb et de 14 à 109 mg.kg-1 pour Cd (Tableau VII.5).  
Elles dépassent largement les valeurs moyennes dans les sols.  
La variabilité des concentrations de métaux est élevée en raison de la dilution de la poussière 
contaminée par d’autres poussières non contaminées présentes sur le site d'échantillonnage.  
 
Tableau VII.5 : Concentration de Pb, Zn et Cd dans les échantillons de poussières (Dust 
1 à 7) et dans les déchets de laverie (DI à III) 
échantillon Pb (%) Zn (%) Cd (mg.kg-1) 
DI 1,27 5,2 170 
DII 0,09 2,02 110 
DIII 2,30 7,11 290 
Dust 1 0,34 0,84 32 
Dust 2 0,38 0,75 26 
Dust 3 0,56 1,40 49 
Dust 4 0,40 0,83 36 
Dust 5 1,14 2,49 109 
Dust 6 0,16 0,35 14 
Dust 7 0,23 0,61 26 
Normes dans les sols (Baize, 1997) 0,01 0,03 2 
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Dans Figure VII.4, les concentrations de Zn dans des échantillons de poussières ainsi que 
dans échantillons des déchets de traitement ont été tracées en fonction des concentrations de 
Pb. Les points représentant les concentrations dans les poussières s'alignent sur une tendance 
de mélange avec le terril DIII. Une même tendance apparait lors du traçage de Cd au lieu de 
Zn et Pb. Ceci est consistant avec une importante émission de poussière à partir de ce terril 
vers le village en raison de sa localisation sous les vents d'ouest et de nord-ouest dominants à 
l’échelle de l’année. 
 
 
Figure VII.4: Concentrations de Pb et Zn dans les échantillons de poussières et dans les 
terrils de déchets.  
Le point DIII est le plus cohérent avec la tendance de la courbe de corrélation entre les points représentants les 
poussières  
Les analyses des poussières au MEB-EDS ont montré que la calcite est l'élément minéral 
majeur (Figure VII.5). Les aluminosilicates ont également été notée dans des proportions 
moindres.  
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Figure VII.5 : Image en mode rétrodiffusé de l’aspect général des poussières déposées. 
 Le spectre EDS montre la dominance de la calcite (grains gris sombre). Les grains de teintes claires sont des 
porteurs de métaux. 
 
 
La figure VII.6 présente les phases porteuses des métaux reconnus dans les échantillons 
poussières (105 particules analysées).  
Les phases métallifères sont principalement des oxydes. Bien que le MEB ne permette pas 
une identification précise de ces minéraux, notamment en présence du  carbone qui n’est pas 
un élément discriminant car il est rajouté sur les échantillons sous forme d’une pellicule pour 
permettre l’analyse. Cependant le contexte et l’origine de la poussière  qui provient 
essentiellement du terril DIII permet de déduire que Pb et Zn sont sous la même forme 
minérale que dans les déchets avoisinants et lorsqu’ils sont associé à l’oxygène qu’ils soient  
principalement sous forme de carbonates. L’analyse par MEB-EDS a également permis de 
repérer des particules de silicates de Zn, d’oxy-hydroxydes de fer avec de faibles teneurs en 
Pb et Zn, et de rares particules de sulfate de Pb et de Zn de taille plus fine, de l’ordre de 10 
µm. Aucun pic de Cd n’est apparu sur les spectres EDS, les limites de détection de l’appareil 
étant supérieures aux concentrations dans ces échantillons.  
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Figure VII.6 : Images en mode rétrodiffusé et spectre EDS de quelques grains porteur 
de métaux 
 
II.3. Evaluation de la bioaccessibilité dans le fluide digestif et calcul des doses 
d’exposition 
La modélisation a été réalisée pour les échantillons de poussière dust5 et dust6, qui sont les 
échantillons le plus et le moins riches en métaux, respectivement. La composition 
minéralogique des poussières (Tableau VII.7) a été obtenue à partir de la composition 
chimique et d’un calcul normatif prenant en compte les phases minérales identifiées. Sachant 
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que la modélisation géochimique ne considère que les phases minérales pures et que Cd 
n'existe pas comme une phase minérale pure, mais associé aux minéraux zincifères 
(principalement smithsonite), sa fraction dissoute a été déduite de la fraction de Zn dissous. 
 
Tableau VII.6 : Composition normative des échantillons de DIII et de poussières (le plus 
et le moins contaminé) 
Mineral [mole %] DIII Dust 5 Dust 6 
Calcite 78,0 91,1 95,8 
Quartz 2,7 3,20 3,40 
Cerusite 1,5 1,47 0,20 
Hémimorphite 6,2 2,00 0,28 
Smithsonite 6,7 0,24 0,03 
Dolomite 2,2 - - 
Iron oxi-
hydroxides   0,9 - - 
Baryte 0,3 - - 
Celestite 0,3 - - 
 
II.3.1. Résultats de la simulation dans le fluide gastrique 
Nous avons examiné les deux valeurs extrêmes du pH (5 et 0,93) du fluide gastrique pour la 
modélisation dans le cas des enfants et des adultes (Ghorbel et al., 2010).  
 
Cas des enfants 
Dans le cas des enfants, nous avons considéré de 200 mg de poussière (US EPA, 1997) dans 
1L de liquide gastrique.  
Avec la valeur minimale du pH du fluide gastrique (0,93), au cours de la dissolution des 
poussières le pH augmente à 0,94 en raison de l'effet tampon exercé par les carbonates mais la 
dissolution complète de tous les minéraux contenus dans la poussière est 
thermodynamiquement possible car leur Log SI reste négatif (Tableau VII.7).  
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Tableau VII.7 : log SI des minéraux secondaires suite à la dissolution des minéraux 
ingéré dans le fluide gastrique dans le cas des enfants 
 
Initial pH = 0,93 
Final pH = 0,94 
Initial pH = 5 
Final pH = 5,6 Mineral 
Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6
Calcite -10,79 -10,78 -1,47 -1,45 
Quartz -0,05 -0,12 -0,05 -0,12 
Smithsonite -10,96 -11,82 -1,64 -2,48 
Hémimorphite -42,51 -46,07 -4,73 -8,23 
Hydrozincite -60,12 -64,39 -13,13 -17,33 
Cérusite -8,87 -9,75 0,00 -0,32 
 
Etant donné que tous les minéraux contenus dans 200 mg de la poussière se dissolvent dans 1 
L de liquide gastrique, les quantités de Pb et Zn libérées correspondent aux quantités totales 
ingérées par un enfant par jour (tableau VII.8). Il en est de même pour le Cd contenu dans les 
minéraux de Zn qui est entièrement libéré en solution. 
Dans le scénario ou le pH du fluide gastrique est de 5,00, la totalité des minéraux se 
dissolvent dans l'échantillon de poussière le moins concentré en métaux (dust 6). Pour 
l’échantillon dust 5 tous les minéraux se dissolvent complètement, sauf la cérusite qui atteint 
l’équilibre avec la solution. Dans ce cas, l’équilibre avec le liquide gastrique est atteint après 
la dissolution de 3,08 µmole la cérusite. En conséquence une quantité molaire équivalente de 
Pb est libérée en solution, soit 0,63 mg.jour-1.  
Il est à noter que, pendant la journée, le pH du fluide gastrique étant variable entre les deux 
valeurs extrêmes utilisées pour le calcul, la quantité de Pb libérée se situe entre les valeurs 
calculées à ces deux conditions de pH extrêmes pour cet échantillon. 
 
Tableau VII.8 : Quantités de métaux dissoutes dans le fluide gastrique et facteurs de 
bioaccessibilité calculés dans le cas des enfants 
 Quantités ingérées par un enfant (mg.jour-1) 
Quantités dissoutes chez un enfant 
(mg.jour-1) 
 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 
Pb 2,28 0,32 0,63(*) to 2,28(**) 0,32 
Zn 4,95 0,70 4,95 0,70 
Cd 2,18 x10-5 0,28 x 10-5 2,18 x10-5 0,28 x 10-5 
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Cas des adultes 
Dans le cas d’un adulte, l'apport de poussières est de 100 mg et nous considérons 2 L de 
liquide gastrique par jour menant à un apport 4 fois inférieur à celui des enfants. Dans ce cas, 
que ce soit avec le scénario à pH 0,93 ou le scénario à pH 5,00 et même pour l’échantillon le 
plus concentré, la totalité des minéraux se dissout et tout leur contenu en Pb, Zn et Cd est 
libéré dans le fluide gastrique.  
II.3.2. Résultats de la simulation dans le fluide intestinal  
La solution gastrique chargée en métaux dissouts, arrive dans l’intestin où le pH du fluide 
intestinal est basique (7,1). La modélisation géochimique montre qu’après mélange des 
solutions gastrique et intestinale les pH passent à 6,97 et 6,98 respectivement pour le cas de 
dust 5 et dust 6. 
Le calcul des indices de saturation (Tableau VII.9) montre que l’hydrozincite, la smithsonite 
et le quartz restent sous saturés tandis que la calcite, l’hémimorphite et la cérusite atteignent 
l’équilibre thermodynamique avec la solution. Ces deux derniers minéraux contrôlent donc les 
concentrations en solution de Zn et Pb respectivement.  
Tableau VII.9 : Indice de saturation des minéraux secondaires dans le fluide intestinal chez les 
enfants 
 Dust 5 Dust 6 
pH initial=7,1 pH initial=7,1  pH final=6,97 pH final=6,98 
log SI calcite 0,00 0,00 
log SI cérusite 0,00 0,00 
log SI hydrozincite -8,36 -8,50 
log SI smithsonite -1,26 -1,29 
log SI hémimorphite 0,00 0,00 
log SI quartz -0,37 -0,32 
 
Les quantités de métaux dissouts dans le fluide intestinal ainsi que les valeurs du facteur de 
bioaccessibilité pour le cas des enfants et des adultes sont calculé (Tableaux VII.10 et VII.11). 
Une nette diminution des concentrations des métaux en solution dans le fluide intestinal par 
rapport à celles dans le fluide gastrique apparait. Ceci est lié au pH neutre du fluide intestinal 
qui induit la précipitation de la cérusite et de l’hémimorphite. 
Les facteurs de bioaccessibilité sont alors faibles et compris entre 1,7% et12,1% pour Pb et 
entre 5,1% et 33,8% pour Zn et Cd. 
Pour le cas des adultes (tableau VII.11) les concentrations des métaux en solution sont très 
proches de celles chez les enfants du fait que la cérusite et l’hémimorphite contrôlent Pb et Zn 
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en solution. Autrement dit mêmes avec des poussières plus riches en minéraux plombifères et 
zincifères les concentrations seront limitées à celles que nous donnons sur ce tableau. 
 
Tableau VII.10 : Quantités de métaux dissoutes dans le fluide intestinal et facteurs de 
bioaccessibilité calculés dans le cas des enfants 
 
Quantité ingérée dans 200 mg 
de poussière 
(mg.jour-1) 
Quantité dissoute 
de 200 mg de poussière 
dans le fluide gastrique 
(mg.jour-1) 
Quantité dissoute 
de 200 mg de poussière 
dans le fluide intestinal 
(mg.jour-1) 
Facteur de 
bioaccessibilité pour les 
enfants en % 
 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 
Pb 2,28 0,32 2,28 0,32 0,039 0,039 1,7 12,1 
Zn 4,95 0,70 4,95 0,70 0,257 0,237 5,1 33,8 
Cd 2,18 x10-5 0,28 x 10-5 2,18 x10-5 0,28 x 10-5 0,11 x10-5 0,09 x 10-5 5,1 33,8 
 
Tableau VII.11: Quantités de métaux dissoutes dans le fluide intestinal et facteurs de 
bioaccessibilité calculés dans le cas des adultes 
Quantité dissoute Quantité dissoute 
de 100 mg de poussière de 100 mg de poussière 
dans le fluide gastrique dans le fluide intestinal 
 Quantité ingérée dans 100 mg de poussière 
(mg.jour-1) (mg.jour-1) 
Facteur de bioaccessibilité pour 
les adultes 
 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 
Pb 1,14 0,16 1,14 0,16 0,037 0,037 3,2 23,1 
Zn 2,475 0,35 2,475 0,35 0,221 0,207 8,9 59,1 
Cd 1,09 x10-5 0,14 x 10-5 1,09 x10-5 0,14 x 10-5 0,10 x 10-5 0,08 x 10-5 8,9 59,1 
 
II.3.3. Doses d’exposition estimées  
Sur la base d'enquêtes menées dans le contexte Nord-Américain (Binder et al., 1986;. 
Calabrese et al., 1989; Davis et al., 1990;. Stanek & Calabrese, 1995), l’US EPA (1997) a 
proposé le calcul de la dose d’incorporation journalière (Daily Intake Dose : DID) d'un 
contaminant par ingestion directe avec les équations suivante, exprimée en [mg/kg/jour]: 
 
                                   IR x EF x ED 
DID = C x                            x Bioaccessibility 
                                                BW x AT 
 où C est la concentration en contaminant dans le produit incorporé [mg/kg ou mg/m3],  
IR, le taux d’incorporation (ingestion ou inhalation) [kg/jour],  
EF fréquence de l'exposition [jours/an],  
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ED la durée d'exposition [année],  
BW du poids corporel [kg],  
AT est le temps moyen d'exposition [jours].  
 
Dans notre cas d’étude, nous considérons que les habitants du village de Jebel Ressas y 
habitent toute l’année et qu’ils sont exposés quotidiennement à la contamination. 
L’expression ci-dessus devient alors : 
    IR 
DID = C x        
BW 
 
Après Carrizales et al. (2006) un facteur bioaccessibilité doit être appliqué à la dose ingérée 
pour obtenir la dose d'exposition (DED): 
        
DED =  DID x  Bioaccessibilité 
Les calculs ont été effectués pour le DED avec l’échantillon de poussières le plus contaminé 
et le moins contaminé. On envisage un poids corporel de 15 kg et 70 kg pour les enfants et les 
adultes, respectivement (tableau VII.12).  
 
Tableau VII.12: Doses d’exposition dans le cas des enfants et des adultes suite à 
l’ingestion directe de poussières contaminées 
DED (mg.kg-1.d-1) 
Enfants (15kg) Adultes (70kg) 
Element 
 
 
Dust 5 Dust 6 Dust 5 Dust 6 
Pb 2,62E-03 2,60E-03 5,33E-04 5,29E-04
Zn 1,72E-02 1,58E-02 3,18E-03 2,96E-03
Cd 7,55E-05 6,32E-05 1,39E-05 1,18E-05
 
II.4. Evaluation de la bioaccessibilité dans le fluide pulmonaire et calcul des doses 
d’exposition 
La modélisation géochimique de la mise en solution de 1416 et 1888 µg de PM2,5 dans 10ml 
de fluide pulmonaire montre que le pH diminue très légèrement de 6,80 à 6,77 et que les 
carbonate de zinc, hydrozincite et smithsonite, sont sous-saturés tandis que la calcite, la 
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cérusite, l’hémimorphite et le quartz sont à l’équilibre et contrôlent la concentration des 
métaux en solution (Tableau VII.13). 
 
Tableau VII.13 : Indices de saturation des minéraux secondaire dans le fluide 
pulmonaire suite à la dissolution des PM2,5 dans le fluide pulmonaire 
 enfants adultes 
pH initial 6.8 6.8 
pH final 6,77 6,77 
log SI calcite 0 0 
log SI cérusite 0 0 
log SI hydrozincite -8,26 -8,26 
log SI smithsonite -0,93 -0,93 
log SI hemimorphite 0 0 
log SI quartz 0 0 
 
La quantité de métaux dissoute à partir de quantité initialement inhalée ainsi que les facteurs 
de bioaccessibilité sont données dans le tableau VII.14. Les doses d’exposition sont données 
dans le tableau VII.15. 
Les adultes inhalent plus de métaux que les enfants proportionnellement au volume d’air 
qu’ils respirent, toutefois les quantités de métaux dissoutes dans le fluide pulmonaire des 
enfants et des adultes sont égales dans les deux cas car leur solubilité est limitée par la 
minéralogie des aérosols. Ils ne sont que partiellement bioaccessibles en rapport avec les 
quantités initiales.  
Tableau VII.14: Quantités de métaux dissoutes dans le fluide pulmonaire et facteurs de 
bioaccessibilité 
  Quantité inhalée µg/jour  Quantités dissoute (µg/jour) Facteur de bioaccessibilité (%) 
  Enfant Adulte Enfant Adulte Enfant Adulte 
Pb 1,82 2,43 0,4 0,4 22 16 
Zn 6,28 8,37 5,48 5,46 87 65 
Cd 0,02 0,03 0,02 0,02 87 65 
 
Tableau VII.15 : Doses d’exposition dans le cas des enfants et des adultes suite à 
l’inhalation d’aérosols contaminés 
DED (mg.kg-1.j-1) 
Elément 
Enfants (15kg) Adultes (70kg)
Pb 2,67E-05 5,71E-06 
Zn 3,65E-04 7,80E-05 
Cd 1,40E-06 2,98E-07 
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La dose d’exposition totale sera la somme des doses calculées pour les deux voies 
d’expositions : ingestion directe de poussières et inhalation. 
 
III. Evaluation du risque de contamination métallique pour la santé humaine 
Les valeurs du DED sont comparées aux recommandations de l'Organisation mondial (OMS) 
qui sont appliquées en Tunisie. Pour Cd et Zn la dose de référence (RfD) de l'OMS est la 
même que la dernière recommandation de l’USEPA (2005d) (tableau VII.16). Cependant, 
pour  Pb, une révision de normes de l'USEPA en 2005, a conduit à considérer que  cet élément 
est une substance toxique sans seuil (toute concentration de plomb présenterait des effets 
néfastes aussi il n'est pas approprié d’indiquer un seuil de référence) mais selon l’OMS, le 
RfD pour Pb est de 3,5.10-3 mg.kg-1.j-1 (OMS, 2006). 
 
Tableau VII.16 : Doses d’exposition totales et valeur du risque. 
 
 
La valeur du risque pour la santé humaine est donnée par le quotient de DED et RfD. Le 
risque est constaté lorsque sa valeur est supérieure ou égale à 1. Sur le tableau nous pouvons 
constater qu’aucun métal ne pose de risque pour la santé humaine suite à l’inhalation et 
l’ingestion de poussière contaminée étant donné que toutes les valeurs sont inférieures à 1. 
Nous remarquons cependant que les valeurs du risque sont plus élevées de 5 à 7 fois chez les 
enfants par rapport aux adultes. Le risque le plus élevé est noté pour Pb (0,76)  et bien 
qu’inférieure à 1,  cette valeur est en prendre en considération car elle ne prend en compte que 
deux voies d’exposition. L’ingestion des métaux par la voie alimentaire est un important 
vecteur de contamination auquel doit s’ajouter la voie dermique si on veut arriver a une 
estimation exhaustive du risque. 
D’autre part, les éléments ayant des effets néfastes sur les mêmes organes présentent des 
risques cumulables tels que Pb et Cd qui provoquent des pathologies variées des reins, des os 
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et du système nerveux. Le risque global induit par ces deux élément atteint alors 0,85 chez les 
enfants. 
D’autre part, Pb et Cd sont connus aussi comme étant des éléments cancérigènes à effet sans 
seuil c'est-à-dire qu’ils sont considéré toxique quelque soit leurs doses. Pour ce type 
d’éléments l’USEPA propose  
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Conclusion générale 
 
Depuis l’antiquité, l’exploitation des ressources métalliques a accompagné le développement 
des pays du Maghreb et en particulier de la Tunisie. Avec la révolution industrielle et 
l’évolution  des techniques de prospection (fin XIXème - XXème siècle), les sites d’extraction se 
sont multipliés ainsi que les activités annexes telles que les laveries et les fonderies. 
L’épuisement des réserves a conduit à la fermeture de la quasi-totalité des sites qui sont 
généralement abondonnés sans aménagement et soumis aux aléas climatiques spécifiques au 
bassin méditerranéen. 
Les déchets miniers constituent actuellement un problème environnemental majeur en raison 
de la présence de fortes concentrations en métaux toxiques (Pb, Cd…). De grandes quantités 
de stériles, minerais sans valeur marchande, et de résidus miniers issus des  opérations de 
traitement du minerai (minéralurgie et métallurgie) ont été accumulés et le sont encore dans 
des aires souvent impropres à leur stockage ce qui pose un sérieux danger de contamination 
métallique menaçant aussi bien l’environnement que l’être humain. 
L’ancien site minier de Jebel Ressas, représentatif des sites miniers du nord de la Tunisie, a 
été choisi comme un site pilote pour mettre en œuvre une approche prédictive intégrée, qui 
étudie la dynamique des métaux, issus des déchets de laverie, dans l’environnement et la 
possibilité de l’atteinte de l’homme par la contamination. La prédiction a été basée sur la 
modélisation des quantités de métaux transférés vers l’eau, les sols et l’air.  
D’abord la source de contamination représentée par les déchets de laverie a été finement 
caractérisée pour sa composition chimique et minéralogique. Ensuite, les mécanismes de 
transfert hydrique en solution, hydrique particulaire et éolien ont été analysés. Une 
importance particulière a été dédiée au transfert éolien qui est favorisé sous le climat semi-
aride de la région et qui a très peu été traité dans les environnements miniers, les travaux 
scientifiques étant majoritairement consacrés aux drainages miniers. L’extension de la 
dispersion de la contamination a été représentée sous formes de cartes d’aléa qui permettent 
de mettre en évidence les zones potentiellement les plus contaminées et le degré de 
contamination en fonction de la distance à la source. Ce type de présentation rend les résultats 
plus accessibles et exploitables. 
Enfin nous avons étudié l’exposition de la population habitant au village de Jebel Ressas suite 
à l’inhalation et l’ingestion de poussières contaminées, afin de prédire le risque sanitaire. 
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Pour répondre aux différents objectifs nous avons adopté une démarche pluridisciplinaire qui 
fait appel au travail de terrain (observations, mesures et échantillonnage), à des analyses 
minéralogiques et géochimiques en laboratoire, à la modélisation géochimique, à la 
modélisation de l’érosion éolienne et à la cartographie numérique. 
 
Synthèse des résultats 
Caractérisation de la source de contamination 
La principale source de contamination du site minier  de Jebel Ressas est constituée par 
déchets de laverie. Ils sont entreposés en trois terrils alignés (DI, DII et DIII) faisant entre  56 
000 et 310 000 m3. Ils sont situés entre le village de Jebel Ressas et des terrains agricoles, le 
terril DIII étant celui qui est le plus proche du village. Les photos aériennes de 1947 et de 
1963 montrent que DI été le premier terril déposé suivi par DII et DIII. 
La granulométrie des déchets est siltoargileuse, les mesures de cohésions et de perméabilité 
montrent que le terril DIII est le plus fragile face à l’érosion contrairement au terril DI qui, 
plus ancien, est plus consolidé.  
Les concentrations moyennes de Pb, Zn et Cd sont respectivement de 1,22, 4,77 et 0,019%. 
Ces métaux sont principalement liés a des phases carbonatées (cérusite, smithsonite et 
hydrozincite), silicatées (hémimorphite et willémite) et aussi, dans le terril DII, sulfurées 
(galène et sphalérite). Le cadmium est inclus en trace dans les phases zincifères aussi bien 
dans les carbonates, les silicates que la sphalérite où il peut atteindre 0,98%. La calcite est le 
principal minéral de gangue. 
 
Modélisation du transfert de la contamination en solution  
Nous avons simulé des eaux de drainages issus des eaux de pluies dans lesquelles réagissent 
les minéraux des déchets. Trois scenarios ont été discutés. Le premier concerne la dissolution 
des déchets DI et DIII caractérisés par la dominance de minéraux oxydés. Le deuxième 
concerne la dissolution des sulfures du terril DII dans une eau en équilibre avec la calcite et le 
troisième scénario reprend le deuxième mais en augmentant progressivement la salinité des 
eaux afin de distinguer le devenir des métaux si les solutions rencontre une eau salée ou des 
affleurements évaporitiques. 
Les eaux de drainages présentent un pH basique entre 8,97 et 10,41 qui favorisent, dans ce 
contexte carbonaté, la fixation des métaux par la précipitation de minéraux stables en 
conditions oxydantes (cérusite, hydrozincite, smithsonite et hémimorphite). 
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L’équilibre avec les phases secondaires génèrent des drainages miniers faiblement concentrés 
en métaux. 
Les concentrations en Pb sont contrôlées par les carbonates de Pb entre 9 et 161 suivant la 
nature des déchets (oxydé ou sulfuré). 
Les concentrations en Zn sont contrôlées par l’hémimorphite entre 0,03 et 1 µg/l. Les 
concentrations en Cd dans les solutions en équilibre avec les phases zincifères, estimé en 
fonction du rapport Cd/Zn dans les déchets, sont limitées à 0,005 µg/l et 1,3 µg/l pour un 
déchet oxydé et sulfuré respectivement.  
La salinité des eaux de drainage n’induit pas une augmentation importante de la solubilité des 
métaux (facteur 2 maximum). 
Ces eaux de drainage déjà peu contaminées, avoisinant les normes de potabilité, seront 
ensuite diluées à la rencontre du réseau hydrographique. Par conséquent, l’altération chimique 
de ces déchets ne pose pas de risque de contamination des eaux et des sols par Pb, Zn et Cd. 
 
Modélisation du transfert hydrique particulaire de la contamination  
Le transfert hydrique particulaire a été modélisé avec un modèle numérique de terrain de 
résolution 3m à partir duquel ont été extrait la carte du réseau de ruissellement depuis les 
déchets et la carte de zones basses connectée au réseau de ruissellement. L’activité 
anthropique a été représentée par une carte numérique des chemins et séparations entre les 
parcelles. Cette modélisation a montré l’absence de transport particulaire de la contamination 
depuis les déchets vers l’oued Hma. De plus elle a mis en évidence une seule zone 
d’accumulation des déchets érodés faisant environs 1,5 Ha et situé dans un champ d’oliviers à 
100 m à l’ouest du terril source (DIII). Les analyses chimiques des sols de cette dépression 
confirment bien cette zone d’accumulation et son extension.  Les concentrations maximales 
sont situées au centre de la zone et les plus faibles sur les bordures. Elles varient entre 1,12 et 
4,44% de Zn, 0,454 et 1,780% de Pb et 47 et 200 ppm de Cd. 
 
Modélisation du transfert éolien de la contamination  
Cette étude a permis d’évaluer la sensibilité des déchets miniers de Jebel Ressas à l’érosion 
éolienne puis de déterminer les zones d’habitation et les zones agricoles impactées par les 
déchets miniers. Le transfert de la contamination par le vent a été étudié en période estivale 
pendant laquelle l’érosion éolienne est  la plus efficace.  
Un modèle d’émission couplé à un modèle de transfert (FDM) a été utilisé pour calculer les 
concentrations dans l’air des PM10 et des PM2,5 ainsi que leur taux de dépôt sec sur une 
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grille de points récepteurs autour de la source (terril DIII), et correspondant à une zone de 
19,5 km² de surface. Parmi les points récepteurs, les zones d’habitations ont été sélectionnées, 
soit le village de Jebel Ressas et les fermes avoisinant les déchets. Egalement des points 
récepteurs au niveau des terrains agricoles ont été définis. Cette modélisation a été réalisée en 
utilisant les données météorologiques mesurées in situ. 
L’étude de l’émission a permis de montrer que le flux d’émission de poussière par la saltation 
est généré a partir de la vitesse de 10 m/s.  
Pendant la période considérée, les vitesses supérieures ou égales à 10 m/s sont plus fréquentes 
pour les directions de vent S et SE. Nous avons ainsi mesuré sur le terrain la valeur de la 
rugosité de la surface des déchets miniers exposés au vent, z0=260 µm, spécifique pour ces 
directions. Les taux d’émission des PM10 et des PM2,5 atteignent des valeurs élevées 
respectivement 2,49 10-1 et 1,69 10-1 g/m²/s, montrant que l’érosion éolienne est un 
mécanisme important de la dispersion de la contamination.  
 
Aérosols au niveau des habitations 
Dans ce travail la fraction pouvant atteindre les alvéoles pulmonaires est représentée par les 
PM2,5. Les concentrations maximales de Pb, Zn et Cd dans cette fraction atteignent,  
respectivement, 3,19 µg/m3, 11,0 µg/m3, 4,26 10-2 µg/m3 au niveau des fermes dans la 
direction NW du terril DIII. Au niveau du village, ces concentrations atteignent 0,46 µg/m3 de 
Pb, 1,59 µg/m3 de Zn et 6,16 10-3 µg/m3 de Cd, les teneurs moyennes dans le village pendant 
cette période étant, respectivement de 0,21, 0,71 et 2,77 10-3µg/m3.  Par rapport aux normes 
de sécurité, seul Cd dépasse localement sa norme qui est de 5ng/m3 dans le village. Dans les 
terrains agricoles et les fermes, Pb et Cd dépassent les normes de concentration dans l’air 
jusqu’à une distance de 800 m au NW loin du terril DIII  
 
Particules déposées au niveau des habitations et au niveau des terrains agricoles  
Les particules de déchets sont transportées dans différentes directions, mais principalement 
NW vers les terrains agricoles et les fermes. Les concentrations maximales de Pb, Zn et Cd 
dans les PM10 atteignent,  respectivement, 5,74 µg/m3, 19,8 µg/m3, 7,68 10-2 µg/m3 avec des 
taux de dépôt compris entre 1,32 10-13 et 0,787 µg/m²/s.  
Les cartes de répartition spatiales des concentrations de métaux dans l’air  et des taux de 
dépôt de particules  provenant du terril permettent de visualiser la migration de la 
contamination avec le vent dans différentes directions. Toutefois, pour la saison estivale cette 
migration est privilégiée vers les terrains agricoles et les fermes au nord ouest du terril.   
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Par ailleurs, pour améliorer la qualité de la modélisation, il sera nécessaire de réaliser un 
calage des modèles d’émission, de transport et de dépôt en réalisant : 
- des mesures du flux d’émission sur le terrain pour mieux tester les paramètres déterminants 
- des prélèvements d’aérosols sur l’année pour avoir des concentrations plus réalistes et une 
meilleure qualité pour le calcul de l’exposition humaine à la contamination  
- une confrontation des taux de dépôt calculés à des mesures sur le terrain en installant des 
pièges passifs pour les poussières déposées. Une difficulté qu’il faudra surmonter sera de 
mettre au point un dispositif  permettant des prélèvements avec un pas de temps assez court 
pour ajuster avec la modélisation mais aussi pour récupérer assez de matière pour optimiser la 
précision des mesures. 
 
Exposition des populations 
Pour prédire le risque pour la santé humaine, nous avons pris en compte les deux voies 
d’exposition liées à la contamination de l’air et des poussières déposées: l’inhalation et 
l’ingestion directe de poussières déposées de dans le village. L’exposition par les voies 
cutanées et alimentaires n’ont pas été traité dans ce travail, car dans le contexte du village de 
Jebel Ressas, ces voies sont probablement mineures par rapport à l’inhalation et l’ingestion de 
poussières.  
La méthode d’évaluation de l’exposition se base sur l’estimation des quantités brutes de 
métaux inhalés et ingérés, calculées à partir des concentrations mesurées dans les aérosols et 
les poussières déposées. Ces valeurs brutes sont pondérées par un facteur de bioaccessibilité 
pour obtenir des valeurs plus réalistes d’exposition en fonction de la spéciation solide des 
métaux et de la solubilité des phases minérales métallifères dans les fluides physiologiques. 
L’estimation du facteur de bioaccessibilité est basé sur la modélisation géochimique des 
réactions de dissolution des minéraux contenus dans les aérosols et les poussières qui 
pénètrent dans le corps et réagissent avec le fluide pulmonaire et les fluides digestifs. Ces 
fluides sont simplifiés à leurs compositions minérales et aucun composant organique n’est 
pris en compte. 
Le rapport des quantités brutes de Pb, Zn et Cd incorporées et celles qui passent en solution 
représente la bioaccessibilité de ces métaux c'est-à-dire la fraction susceptible de pouvoir 
passer dans le système sanguin et les organes.  
La quantité de métaux passant effectivement dans le système sanguin dépend des mécanismes 
physiologiques qui ne sont pas abordés dans ce travail.  
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La valeur du risque correspond au rapport de la valeur de l’exposition déterminée et la valeur 
de référence pour chacun des métaux. Le risque est possible à partir d’une valeur égale à 1. 
Chez les adultes les valeurs du risque obtenues pour Pb, Zn et Cd sont très faibles et 
comprises entre 0,01 et 0,15. 
Chez les enfants les valeurs du risque obtenues  en cumulant l’exposition par inhalation et par 
ingestion directe pour Pb, Zn et Cd sont  comprises entre 0,05 et 0,76 ce qui traduit une 
probabilité d’atteinte plus élevée chez cette population fragile. D’autre part il faut tenir 
compte de l’effet cumulable de Pb et Cd qui peuvent provoquer des pathologies des mêmes 
organes chez l’Homme. Par conséquent, en additionnant les valeurs de risque obtenues par 
ces deux métaux toxiques, le risque maximal chez les enfants peut s’élever à 0,86.  
L’exposition par les voies cutanée et alimentaire qui n’ont pas été traité dans ce travail, 
peuvent aussi engendrer une certaine valeur du risque qui se rajoute aux valeurs que nous 
avons calculées. Ainsi la valeur du risque devrait se rapprocher de 1 pour les enfants qui 
représentent la population la plus concerné par le risque sanitaire par exposition à Pb et Cd 
étant donnée leur habitudes comme mettre la main dans la bouche (hand-to-mouth), jouer les 
pieds nus sur les terrils de déchets, et fournir un effort physique intense et fréquent qui 
accélère le rythme respiratoire et augmente les quantités de métaux inhalé). De plus, les doses 
d’ingestion de poussières que nous avons utilisées dans nos calculs ont été définit aux Etats-
Unis. Ces doses pourraient être plus élevées sous le climat semi-aride à Jebel Ressas 
favorisant le soulèvement de poussières. 
  
Par ailleurs, si on prend en considération l’effet sans seuil de Pb et Cd notamment leur effet 
cancérigène, nous constatons que l’excès de risque individuel  dépasse largement la valeur 
arbitraire de 10-6 proposé par l’USEPA  aussi bien pour les enfants que pour les adultes.  
Conclusion 
Cette approche intégrée qui prend en considération à la fois les caractéristiques physico-
chimiques de la source de contamination, les conditions topographiques et les conditions 
climatiques  nous a permit de hiérarchiser les vecteurs de la dispersion des métaux à partir des 
déchets de laverie de l’ancienne mine de Jebel Ressas.  
Le vecteur éolien est sans doute le principal agent qui est capable de disperser les métaux 
dans toutes les directions avec des quantités variables suivant la direction et la vitesse du vent. 
Toutefois il est important d’étudier ce mécanisme à l’échelle annuelle pour tenir en compte 
des variations climatiques saisonnières et l’humidité de la surface des déchets.  
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Le transfert hydrique particulaire est assez limité notamment à cause de la topographie  qui 
piège les particules de déchets dans les sols à quelques décamètres à l’est des terrils de 
déchets. L’accumulation des déchets dans les sols peut cependant jouer le rôle de source 
secondaire de métaux pouvant subir l’érosion éolienne en particulier et aussi induire un risque 
de contamination de la chaine alimentaire suite à la contamination des terrains agricoles.  
A plus long terme, l’effet des deux mécanismes de transfert particulaire, hydrique et éolien 
pourrait être accentué avec le changement climatique global qui est marqué en Tunisie, d’une 
part, par une saison hivernale avec des épisodes pluvieux intenses plus fréquents, le gel et 
dégel et d’autre part, par l’augmentation de la température en été et le prolongement de la 
saison sèche. 
Enfin la contamination des eaux par les métaux en solution reste négligeable grâce à 
l’environnement carbonaté. 
 
L’investigation sur le risque des métaux pour la santé humaine au village de Jebel Ressas 
montre d’abord que, d’une part l’environnement carbonaté et d’autre part le pH neutre des 
fluides physiologiques dans le corps humain, limitent le passage en solution des métaux et 
leurs quantités bioaccessibles. Malgré cette protection offerte par la nature, Pb, et Cd 
présentent un risque surtout pour les enfants en plus d’un effet cancérigène probable pour 
toute la population. A la lumière de ces résultats il sera nécessaire d’établir une étude 
épidémiologique couplée à une enquête sociologique pour vérifier l’état de santé de la 
population en rapport avec la contamination plombifère et cadmifère et la relier aux 
comportements spécifiques des personnes dans cet environnement dans le but de trouver les 
mesures nécessaires de prévention contres les maladies. 
 
Les résultats obtenus pour le site de Jebel Ressas en terme de dispersion de la contamination 
et d’exposition des populations permettent soulèvent la nécessité d’appréhender cette 
problématique pour les autres anciens sites miniers à Pb, Zn et Cd du nord de la Tunisie, mais 
aussi des nombreux sites du Maghreb présentant des caractéristiques similaires.  L’approche 
prédictive dynamique proposée dans ce travail pourrait être appliquée aux autres sites miniers 
méditerranéens tout  en respectant les spécificités de chaque site en ce qui concerne son 
contexte minéralogique et géologique, ses conditions géographiques, topographiques et 
climatiques, afin d’obtenir une estimation du risque avec un nombre d’analyses limité.  
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Annexe 1 
Exemple de fichier d’entré pour le calcul géochimique avec Phreeqc 
 
 
TITLE equilibrage eau dans systeme carbonate 
  SOLUTION 1 
    temp      25 
    pH        7 
    pe        4 
    redox     pe 
    units     mmol/kgw 
    density   1 
    O(0)      1 O2(g)      -0.7 
    Si        0.00116 mmol/kgw 
    -water    1 # kg 
   
EQUILIBRIUM_PHASES 1 
    Calcite   0 10 
      
SELECTED_OUTPUT 
    -file                FORCE IONIQUE final.xls 
    -reset                false 
    -solution             true 
    -ph                   true 
    -pe                   true 
    -ionic_strength       true 
    -percent_error        true 
    -totals               Pb  Zn 
    -molalities           HCO3-  Zn+2  Pb+2 
    -activities           HCO3-  Zn+2  Pb+2 
    -equilibrium_phases   Calcite  Cerussite  Hydrocerussite  hemimorphite 
Hydrozincite 
                          Smithsonite  Goethite  Fe(OH)3   
    -saturation_indices   pyrite sphalerite galena Hydrocerussite  Hydrozincite 
Hemimorphite smithsonite cerussite calcite gypsum 
  save solution 2 
  END 
 
 TITLE equilibrage avec les phases carbonatées silicatée et ferrifères 
 
REACTION 2 
    Galena     0.04 
    Sphalerite 3.17 
    Pyrite     0.18 
    15 micromole  
   use solution 2 
 
EQUILIBRIUM_PHASES 2 
 
    Calcite   0 1 
    Cerussite 0 0 
    Fe(OH)3   0 0 
    Goethite  0 0 
    smithsonite 0 0 
    hemimorphite 0 0 
    hydrozincite 0 0 
    gypsum 0 0 
       
  SAVE solution 4 
   END 
   
 TITLE changement de force ionique 
    SOLUTION 5 
    temp      25 
    pH        7 
    pe        4 
    redox     pe 
       
    units     mmol/kgw 
    density   1 
    O(0)      1 O2(g)      -0.7 
    Na        0.034 Mol/kgw 
    Cl        0.034 Mol/kgw 
    Si        0.00116 mmol/kgw 
    -water    1 # kg 
  
 USE REACTION 2 
 USE EQUILIBRIUM_PHASES 2 
  end 
 
  SOLUTION 6 
    temp      25 
    pH        7 
    pe        4 
    redox     pe 
    units     mmol/kgw 
    density   1 
    O(0)      1 O2(g)      -0.7 
    Na        0.6 Mol/kgw 
    Cl        0.6 Mol/kgw 
    Si        0.00116 mmol/kgw 
    -water    1 # kg 
  USE reaction 2      
  USE EQUILIBRIUM_PHASES 2 
END 
   
SOLUTION 7 
    temp      25 
    pH        7 
    pe        4 
    redox     pe 
    units     mmol/kgw 
    density   1 
    O(0)      1 O2(g)      -0.7 
    Na        1 Mol/kgw 
    Cl        1 Mol/kgw 
    Si        0.00116 mmol/kgw   
    -water    1 # kg 
  USE reaction 2      
  USE EQUILIBRIUM_PHASES 2 
 
end 
 
 
 
 
 
 
 
       
Annexe 2 
Exemple de fichier d’entrée pour le calcul du transport avec FDM (J2,5cc.IN) 
 
 
Extrait du fichier d’entré (PM2,5) Signification 
1 1 2 1 1 1 1 1 1 2 1 0 2 0 
   1   104    4  738                                           
 60.      0.026       1.        3.5      7.5                  
0.25      0.6       1.35      2.2                              
0.00144   0.0552    0.389     0.554                            
537417     367704         
536147     370889      
536542     370960    
536597     370981      
536643     370929    
536308     370684      
. 
. 
. 
3                  537338.0    367599   150.0     235.0     6  
1.82      2.64E+02      2      8.15E+02      311 
2.26      2.71E+02      2      8.15E+02      314 
2.88      2.47E+02      2      8.15E+02      316 
2.74      3.09E+02      1      1.43E+03      317 
3.89      2.66E+02      1      1.43E+03      316 
5.28      3.49E+02      1      1.43E+03      315 
6.69      3.60E+02      1      1.07E+03      313 
. 
. 
. 
 
Paramètres déterminant l’affichage à la sortie 
1 source, 104 récepteurs, 4 classe granulométriques, 738 heures 
Min/h, z0 cm, échelle (1m), densité, hauteur de l’anémomètre  
Diamètre des PM2,5 émis 
Granulométrie des PM2,5 émis 
Coordonnés des points récepteurs (104 lignes) 
 
 
 
 
 
 
 
 
Type, coordonnées et dimension de la source 
Paramètres météorologiques (738 lignes) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
       
Annexe 3 
Publications 
 
Ghorbel M., Munoz M., P. Courjault-Radé, C. Destrigneville, De Parseval, P., R. Souissi,  F.  
Souissi,  A.  Ben  Mammou  et  S.  Abdeljaouad  (2010)  -  Health  risk assessment for human 
exposure by direct ingestion of Pb, Zn, Cd  bearing dust in the former miner’s village of Jebel 
Ressas  (NE Tunisia). Eur. J. Mineral., 22, 639-649.  
 
Ghorbel M., P. Courjault-Radé, M. Munoz, E. Maire, C. Destrigneville, R. Souissi, F. Souissi  
(2009)  -  Un  risque  d’origine  anthropique :  la  contamination  chronique par  les métaux  
lourds à proximité d’anciens sites miniers. Le cas de  la mine  (Pb, Zn) de Jebel Ressas  
(Tunisie  Nord-Orientale).  In  "Risques  et  environnement,  recherches interdisciplinaires  
sur  la  vulnérabilité  des  sociétés",  S.  Becerra  &  A.  Peltier,  Paris,  L’Harmattan (éd.), 
collection sociologie de l’environnement, (271-284) 576p. 
 
